Les interactions entre les particules du sol, les contaminants et les microorganismes by Héroux, Martin
LES INTERACTIONS ENTRE LES PARTICULES DU SOL,
LES CONTAMINANTS ET LES MICROORGANISMES
par
Martin Heroux
essai presente a la Faculte des sciences en vue de 1'obtention du grade de
maitre en environnement (M. Env.)
FACULTE DES SCIENCES
UNIVERSITE DE SHERBROOKE
Sherbrooke, Quebec, Canada, septembre 1997
11^-
IDENTIFICATION SIGNALETIQUE
LES INTERACTIONS ENTRE LES PARTICULES DU SOL,
LES CONTAMINANTS ET LES MICROORGANISMES
Martin Heroux




Mots cles : Interactions, contaminants, microorganismes, sols, enzymes, eau souterraine.
La connaissance des mecanismes d'interaction entre les particules du sol, 1'eau souterraine, les
contaminants et les microorganismes permet de comprendre et d'evaluer 1'importance des
differentes transformations physiques, chimiques et biologiques que subissent les contaminants au
cours de leur deplacement dans Ie sol.
SOMMAIRE
Le sol apparait comme un complexe dynamique a trois phases (solide, liquide et gazeuse)
s'influen9ant reciproquement, Le sol est en fait Ie produit de 1'alteration de la couche superficielle
sous Faction du climat, d'agents physiques, chimiques et biologiques. La phase solide du sol est
)
un milieu poreux grace auquel les phases liquide et gazeuse peuvent se deplacer. Elle forme un
materiau adsorbant qui capte ou libere preferentiellement certaines molecules et particules
dissoutes ou en suspension. La phase solide du sol est constituee de particules organiques et
inorganiques. La nature chimique de ces particules depend de leur origine. La fraction
inorganique du sol reflete la composition des materiaux de base du sol (roe) et la matiere
organique prend naissance principalement dans la decomposition de vegetaux.
La fraction inorganique est composee principalement de silicate d'aluminium, soit d'oxygene, de
silice et d'aluminium, lui conferant une charge negative residuelle en surface. Les dififerentes
fractions minerales se differencient par leur granulometrie, 1'argile presentant la plus petite taille et
la plus grande surface specifique. La fraction organique du sol se caracterise par des molecules a
squelette carbone accompagne d'atomes d'hydrogene et de groupes fonctionnels pouvant se
substituer aux atomes d'hydrogene. C'est au niveau des particules d'argile et de la fraction
organique du sol que se deroule la majorite des phenomenes d'echanges et de transformations des
contaminants se depla^ant au sein de la phase liquide du sol,
Les dechets et contaminants emis dans 1'environnement par 1'homme sont de nature solide, liquide
ou gazeuse. Us proviennent de plusieurs sources telles que les liquides generes dans les lieux
d'enfouissement sanitaire et d'entreposage de dechets dangereux, les pares a residus miniers, les
industries de la metallurgie, de la chimie organique et inorganique, les industries des peintures et
solvants, les industries pharmaceutiques, la petrochimie, les fertilisants, les pesticides et les
insecticides utilises en milieu agricole et forestier, ainsi que les reservoirs souterrains
d'emmagasinement deproduits petroliers,
La composition des dechets rejetes dans 1'environnement comprend des composes organiques,
inorganiques, des composes acides, basiques, radioactifs, toxiques et inflammables. Les
principaux groupes fonctionnels associes aux contaminants et responsables de leurs interactions
avec la surface des particules de sol et les microorganismes sont les groupes hydroxyles,
carbonyles, carboxyles, amines, phenoliques et halogenes, Les contaminants precipitent ou se
dissolvent au sein de la solution du sol et se deplacent dans Ie sol a 1'interieur duquel ils peuvent
subir des modifications chimiques. Leur transport et leur destin dans Ie sol dependent de
processus hydrodynamiques tels que la diffusion, 1'advection, la dispersion, et de differents autres
phenomenes abiotiques tels que 1'adsorption et la desorption aux particules de sol, 1'ionisation, les
echanges ioniques, 1'hydrolyse et les phenomenes d'oxydoreduction. Le deplacement et la
transformation des contaminants dans Ie sol dependent egalement de phenomenes biotiques. Les
phenomenes biotiques comprennent la catalyse des microorganismes et 1'action des enzymes du
sol.
Le processus hydrodynamique d'advection refere au transport de masse des especes solubles avec
1'eau souterraine. L'advection se veut done Ie mouvement longitudinal des eaux souterraines et
des contaminants dissous dans Ie sol. La diffusion est un phenomene se deroulant a 1'echelle
moleculaire, II s'agit du mouvement des molecules d'eau et des contaminants les uns par rapport
aux autres, mouvement assimilable a un mouvement Brownien, La dififi^sion s'effectue, dans Ie cas
des contaminants dissous, d'une region de forte concentration vers une region de faible
concentration en vue d'atteindre 1'equilibre, selon Ie coefficient de difftision propre a un
contaminant dans un solvant donne, La dispersion mecanique est associee a la fois au transport
fluidique de masse, a la presence de pores dans Ie sol et, plus particulierement, a 1'agencement des
espaces poreux. Elle decrit la migration de la solution du sol au sein des pores du sol.
Le processus abiotique d'adsorption, defmi comme etant 1'accumulation de contaminants a la
surface des particules de sol, limite Ie deplacement des contaminants. La desorption constitue Ie
phenomene inverse. Les contaminants sont alors en interaction avec la surface des particules par
des liaisons covalentes, ioniques, hydrogenes, des forces electrostatiques, hydrophobes, de van der
Waals et les interactions par dipole ou dipole induit. Dififerentes alterations physico-chimiques des
contaminants peuvent egalement se produire.
Les microorganismes, lorsque fixes a la surface des particules du sol, peuvent transformer des
contaminants en composes differents, voire moins toxiques. Ultimement, la transformation des
contaminants organiques produit du C02 (dioxyde de carbone) et de 1'eau (mineralisation). Les
microorganismes ont besoin de conditions de crolssance particulieres, telles que Ie pH, la
temperature, la presence de nutriments et 1'eau. Us ont egalement besoin d'accepteurs d'electrons,
elements importants dans la production d'energie et la degradation des contaminants. Lorsque
1'accepteur d'electrons est Poxygene, les microorganismes sont dits aerobies. Si 1'accepteur
d'electrons present dans Ie sol est un compose autre que 1'oxygene, comme par exemple Ie fer, les
nitrates, Ie manganese et les sulfates, les microorganismes anaerobies prennent la releve et
poursuivent la degradation des contaminants.
Plusieurs techniques permettent d'evaluer la presence et 1'activite des microorganismes dans Ie sol.
Parmi celles-ci se trouvent la microscopie traditionnelle, Ie contraste de phase, 1'epifluorescence, la
microscopie electronique, la technique du nombre Ie plus probable, la mesure de 1'ATP, la mesure
de production d'acide muramique et la mesure des phospholipides. Par ces techniques, il a ete
permis d'evaluer la presence des microorganismes a 108 cellules par millilitre dans une zone
contammee.
Les microorganismes du sol possedent une membrane cellulaire composee d'une paroi cellulaire et
d'une membrane plasmique, separees par 1'espace periplasmique. La membrane cellulaire assure la
protection de la cellule, permet les echanges entre 1'exterieur et 1'interieur de la cellule et
Fadsorption des microorganismes aux particules de sol. Elle est Ie siege de nombreuses reactions
enzymatiques de degradation des contaminants et de processus metaboliques. L'interaction entre
les microorganismes et la surface des sols se deroule au niveau de la paroi cellulaire.
Les microorganismes de la biodegradation sont, dans la plupart des cas, fixes aux particules de sol
par des echanges ioniques, des liaisons par pont hydrogene et des liaisons electrostatiques etablies
entre la membrane cellulaire et les particules de sol. II est egalement possible pour les
microorganismes de se detacher et de migrer avec la solution du sol, DifFerents facteurs afFectent
Ie transport des microorganismes dans Ie sol, comme la charge nette des particules de sol, Ie
potentiel zeta, les dimensions cellulaires, 1'encapsulation, la presence de flagelles, 1'hydrophobicite,
Ie coefFicient de partition de 1'adsorption cellulaire, Ie flot et la force ionique des eaux
Ill
souterraines. La mineralogie de la matrice affecte egalement Ie transport des microorganismes,
tout comme Ie pH de la solution du sol.
Les proprietes propres aux microorganismes et pouvant afifecter leur transport sont la taille, leurs
tendances a former des agregats de molecules, la forme, la motilite et Ie chemotaxisme
(mouvement d'un organisme en reponse a un stimulus chimique).
Les microorganismes du sol excretent des enzymes extra cellulaires. Les enzymes libres se
retrouvent dans Ie sol et participent activement comme catalyseur de la degradation des
contaminants. Les prmcipaux enzymes du sol sont les hydrolases, les oxidoreductases, les
transferases et les lyases.
Les enzymes sont des macromolecules proteiques presentant quatre niveaux structurels. La
structure primaire est 1'arrangement sequentiel des acides amines formant 1'enzyme, Les
structures secondaires et tertiaires forment 1'arrangement tridimensionnel des enzymes. Enfrn, la
structure quaternaire est 1'agencement des sous-unites au sein des complexes proteiques.
L'activite des enzymes depend du pH, de la force ionique de la solution, de la temperature, de la
presence d'inhibiteurs et de cofacteurs. Une variation de 1'un ou 1'autre de ces parametres
entrame une modification positive ou negative de la vitesse de la reaction enzymatique. Les
enzymes libres dans Ie sol sont rapidement degrades. Toutefois, lorsqu'ils sont lies aux particules
de sol, la proteolyse des enzymes est attenuee.
Les enzymes sont specifiques a la reaction chimique particuliere a laquelle ils participent. De ce
fait, la reaction est optimale pour Ie substrat specifique ou un groupe fonctionnel specifique.
Toutefois, dans Ie cas des enzymes du sol, specialises dans les phenomenes de degradation, la
specificite est plus faible. II s'agit alors de specificite de liaisons chimiques.
Outre la degradation des contaminants, les enzymes peuvent etre utilises dans Ie monde agricole
comme indice de fertilite du sol, agent fertilisant, pour 1'evaluation des mecanismes anaerobies de
degradation des contaminants et les impacts de la presence de contaminants dans les sols.
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INTRODUCTION
Depuis longtemps, 1'homme cherche par tous les moyens a ameliorer sa qualite de vie. La
decouverte de 1'electricite fiit 1'un des evenements marquants de 1'industrialisation. De nombreux
sites et complexes industriels virent alors Ie jour et se sont developpes a un rythme efifarent. Une
foule de nouvelles substances ont ete synthetisees et utilisees quotidiennement, notamment par les
industries siderurgique, petroliere, pharmaceutique, chimique, petrochimique, agricole et
forestiere. Parmi les substances produites, souvent sans controle adequat, se retrouvent des
composants contenant de fortes concentrations de metaux, de polymeres de carbone, de composes
halogenes, aromatiques et phenoliques, de pesticides, de fertilisants et d'hydrocarbures. La
gestion parfois deficiente des rejets de production et de consommation ainsi que 1'utilisation
irresponsable de ces substances ont permis leur introduction dans 1'envirormement. On retrouve
aujourd'hui plusieurs sites contamines susceptibles d'affecter la population directement ou
indirectement par 1'introduction de substances toxiques ou cancerigenes au sein de la chame
alimentaire. Les sites contamines doivent maintenant etre restaures pour assurer la sante et la
securite des etres vivants.
La population a ete conscientisee a la problematique des sols contamines au cours des annees 70
et les solutions pour y remedier evoluent constamment. Les traitements utilises sont regroupes
principalement a 1'interieur de trois grandes categories :
• Les traitements physico-chimiques (lessivage, utilisation de surfactants, etc.)
• Les traitements thermiques (incineration, desorption thermique)
• Les traitements biologiques (biodegradation)
Cependant, 1'efficacite de ces traitements repose sur la cormaissance appropriee des interactions
entre les particules du sol, la solution du sol (comprenant 1'eau souterraine et les contaminants
dissous) et les contaminants lors de leur deplacement dans Ie sol, Les processus de transformation
physico-chimiques et biologiques des contaminants au moment de leur migration sont egalement
de la plus grande importance puisqu'ils jouent un role majeur dans la capacite d'interaction des
contaminants avec les particules du sol. De plus, dans Ie cas des phenomenes biotiques, la
connaissance des mecanismes d'interaction entre les particules de sol, les contaminants et les
microorganismes s'avere essentielle.
De nombreux travaux decrivant les processus de migration au sein de la solution du sol et
d'interaction des contaminants avec les particules de sol ont ete produits, Toutefois, la variable
biotique n'a pas fait 1'objet d'une etude aussi exhaustive a cejour.
Get essai a pour objet de cerner les mecanismes d'interaction entre les constituants du sol, 1'eau
souterraine, les microorganismes et les contaminants par une revue litteraire.
Dans un premier temps, un rappel de la physique des sols decrivant les elements constituant un sol,
les caracteristiques moleculaires des differents constituants de la phase solide du sol ainsi que les
proprietes structurales et de surface permettent de visualiser 1'importance des particules solides
comme matrice de support des phenomenes d'adsorption regissant Ie deplacement de la solution
du sol.
Par la suite, une revue sur les differents types de contaminants rejetes dans 1'environnement, sur
les fonctions chimiquement reactives des contaminants et sur les sources generatrices typiques sera
fournie.
Les proprietes de 1'eau, solvant de la solution du sol, ainsi que certaines proprietes
hydrodynamiques de 1'ecoulement de la solution du sol seront decrites. Les liaisons et les
interactions entre les molecules d'eau et la matrice solide du sol seront abordees.
Les mecanismes de migration de la solution du sol au sein de la phase solide du sol et des espaces
lacunaires, les interactions entre les particules de sol et les eaux souterraines telles que la capillarite
et 1'adsorption, sans negliger 1'importance des mouvements aqueux dans les sols, seront decrits.
Les phenomenes d'adsorption et de desorption et plusieurs autres parametres abiotiques
responsables des contraintes d'ecoulement de la solution du sol ainsi que des transformations
physico-chimiques entramant des modifications des caracteristiques des contaminants et la
modification des interactions avec la surface des sols seront abordes.
Enfin, la variable biotique, representee par les microorganismes du sol et les enzymes extra
cellulaires sera evoquee, Apres une revue des proprietes des microorganismes et de 1'activite
bacterienne dans les sols, les differents parametres de la croissance et du developpement de la
biomasse, ainsi que les processus metaboliques dans les sols seront discutes. Finalement, a titre
complementaire, les differentes caracteristiques des enzymes des sols telles que leur structure, leur
origine, leur presence dans Ie sol et leur potentiel de degradation des contaminants seront
abordees.
1 LA PHYSIQUE DES SOLS
Les sols peuvent etre definis de maniere generale comme Ie produit de 1'alteration de la couche
superficielle de la croute terrestre sous 1'action d'agents climatiques et biologiques. De cette
definition decoulent deux dimensions fondamentales de 1'etude des sols, soit Ie temps et 1'espace.
Ainsi, Ie sol apparaTt d'une part comme un milieu complexe, siege de nombreux phenomenes
transitoires reposant sur 1'activite biologique, et d'autre part comme une entite en interaction avec
les elements qui 1'entourent (Musy, 1991).
L'evolution d'un sol dans Ie temps s'efifectue selon des rythmes difFerents, si 1'on considere la
phase solide ou les phases fluides (liquide et gazeuse) du sol. En effet, les modifications de la
phase solide, en termes de composition chimique et mineralogique ou d'organisation, sont
generalement beaucoup plus lentes que les fluctuations des phases fluides. Quoique relativement
stables, les sols subissent 1'action de changements rapides afFectant 1'evolution des constituants
liquides et gazeux, tout comme la temperature et la concentration en elements dissous.
La variabilite spatiale des divers constituants du sol decoule des dynamiques respectives regissant
chacun. De nombreux facteurs influencent la genese du sol, Les principaux sont Ie climat, les
materiaux de base, Ie relief, 1'action des organismes vivants et Ie temps. Ainsi, Ie produit de ces
interactions varie considerablement d'une region a 1'autre et, a une echelle plus restreinte, selon la
profondeur dans Ie sol.
1,1 Elements constituant un sol
En premiere analyse. Ie sol apparait comme un complexe dynamique a trois phases (solide, liquide
et gazeuse) s'influen^ant reciproquement. La phase solide du sol est a la fois un materiau poreux
par lequel les phases liquide et gazeuse peuvent se deplacer et un materiau adsorbant qui capte ou
libere preferentiellement certaines molecules et particules dissoutes ou en suspension. Les phases
liquide et solide offrent les meilleures possibilites d'interactions avec les contaminants presents
dans Ie sol. En effet, Ie lixiviat d'un contaminant se combine dans Ie sol avec la phase aqueuse,
composee principalement d'eau et de substances dissoutes ou en suspension, formant Ie lixiviat
total. Ce lixiviat interagit avec les particules du sol selon dififerents mecanismes qui seront decrits
plus loin.
1.1,1 Composition de la phase solide des sols
L'etude de la composition de la phase solide du sol demontre la presence de particules
inorganiques et de particules organiques. La nature chimique de ces particules depend de leur
origine. La fraction inorganique du sol reflete la composition des materiaux de base du sol (roche-
mere), alors que la portion organique trouve sa source principale dans la decomposition des
organismes vivants, principalement les vegetaux. La figure 1.1 presente les principaux




























Figure 1.1 Principaux elements constituant un sol (traduit de Yong et al. ,1992, p. 32)
La fraction minerale du sol (fraction inorganique) se divise en deux categories selon la structure
moleculaire cristalline ou non cristalline de la particule. Elle est principalement composee de
silicate d'aluminium, (environ 60 % de la fraction inorganique), soit d'oxygene, de silice et
d'aluminium. Les cations necessaires a 1'equilibre des charges du silicate d'aluminium sont Ie
deuxieme compose en importance. Tous les autres composes representent environ 1,5 % de la
masse de la croute terrestre (Musy, 1991).
La roche-mere (roe) est transformee en sol par 1'action du climat. Ce phenomene consiste en une
desintegration physique et des transformations chimiques du roe. Le broyage du roe et des
mineraux de grande taille en particules de plus en plus fines resulte de 1'eclatement des roches sous
F action de la chaleur et du froid, etant donne la difiference entre les coefficients d'expansion des
materiaux et des mouvements abrasifs de 1'eau et de la glace sur Ie roe. Pour leur part, les
transformations chimiques impliquent la perte ou 1'addition de nouvelles molecules et de protons,
afin de favoriser la formation de nouveaux composes par des reactions d'hydrolyse, d'hydratation,
de substitution et d'oxydoreduction. Le taux de ces reactions chimiques depend de la temperature,
de 1'humidite dans Ie sol, de la composition du sol, des constituants presents dans la phase
aqueuse, du potentiel de migration de cette phase et de la stabilite des reactifs et des produits de
ces reactions (Musy,1991),
La fraction organique du sol se caracterise par des molecules a squelette carbone accompagnes
d'atomes d'hydrogene. Etant donne son origine, la fraction organique constitue generalement Ie
premier horizon de sol, alors que la fraction minerale, bien que presente dans les premiers
horizons, constitue generalement les horizons inferieurs. La fraction organique represente de
0,5 % a 5 % en poids de la fraction minerale des sols de surface (Yong el al., 1992). Certaines
exceptions sont parfois rencontrees, comme dans Ie cas de tourbiere ou la proportion de matiere
organique peut atteindre 100 %.
1.1.2 Classification des sols
La fraction minerale des sols peut etre differenciee selon la texture des particules qui la
composent. Ce classement repose essentiellement sur la distribution granulometrique des
particules fines du sol, soit les particules de diametre apparent inferieur a 2 mm, representees par
Ie sable, Ie silt et 1'argile. Le tableau 1.1 presente les difFerentes classes texturales selon Ie
ministere de 1'Environnement et de la Faune du Quebec (MEFQ, 1995).
TABLEAU 1.1 DIMENSION DES PARTICULES SELON LA CLASSIFICATION















Tire de MEFQ (1995, p. 67)
Contrairement a la fraction minerale, la fraction organique des sols n'est pas constituee de
particules elementaires dissociables selon leurs dimensions, mais d'un ensemble de substances
caracterisees par leur nature chimique. On distingue trois types de materiaux selon Ie degre de
degradation (Greenland et Hayes, 1978);
• La matiere organique fratche ou libre, soit les residus, secretions et excretions de plantes
et les animaux peu decomposes (rapport carbone-azote de 20 a 30)
• L'humus, sous-produit amorphe de la mineralisation primaire de la matiere organique
fraTche (rapport C-N de 1'ordre de 10). L'humus est relativement stable; sa mineralisation
est tres lente.
• Les produits transitoires tels que polysaccharides, polypeptides, lignine, etc.
L'humus peut etre divise en trois sous-groupes formes par leurs reactions aux acides ou aux bases
lors du precede d'extraction. II s'agit de 1'acide humique, soluble dans une solution basique,
1'acide fulvique, soluble dans les bases et les acides, et Fhumins, insoluble dans les deux solutions.
1.1.3 Structure des sols
La structure des sols repose sur Fagencement des molecules qui la composent. Get agencement
contribue a la formation des espaces lacunaires (pores) entre les agregats de molecules
(macropores) et a Finterieur des agregats de molecules (micropores), Generalement, les
macropores sont remplis d'air tandis que les micropores contiennent une ou plusieurs molecules
d'eau. La distribution et la dimension des pores dependent done de la dimension des agregats et
de la nature des particules formant ces agregats. De plus, la migration de la phase liquide dans Ie
sol s'effectue par les macropores. L'eau remplace alors la phase gazeuse.
A la surface des sols, soit 1'interface entre 1'atmosphere et Ie sol, plusieurs phenomenes
contribuent au rearrangement des particules solides et, par extension, au volume des pores.
L'alternance de periodes de pluie et de secheresse constitue un facteur important, tout comme la
presence de matiere organique. Ainsi, les 500 premiers millimetres de profondeur du sol subissent
les bouleversements les plus rapides et les plus rigoureux. Neanmoins, cette couche demeure Ie
siege de la plus grande partie de 1'activite biologique dans Ie sol. A des profondeurs depassant 1 a
1,5 metres pour les regions a climat tempere, la rarefaction de 1'oxygene diminue 1'activite
biologique. Par ailleurs, la structure des sols a cette profondeur subit peu de changement. Formes
par Ie depot de particules, les sols a cette profondeur ne sont soumis, generalement, qu'a 1'eflfet de
la presence ou de 1'absence d'eau. Par exemple, dans un sol argileux, la diminution de la quantite
d'eau dans Ie sol entramera la contraction des particules du sol et la formation de fissures.
Parallelement, un rearrangement moleculaire a la surface de ces fissures s'est opere. Malgre une
rehumidification des sols et de la fissure, la disparition de celle-ci n'est que temporaire. Ainsi, lors
de la prochaine periode de secheresse, la fissure reapparaTtra au meme endroit et sous la meme
forme que precedemment, due au rearrangement des molecules a la surface de la fissure. Le role
de ces fissures dans la migration des contaminants en profondeur est tres important puisque la
migration demeure jusqu'a un certain point constante dans Ie temps (Yong et al., 1992).
1.2 Proprietes de surface des sols
Lors de 1'etude du transport des contaminants dans les sols, la nature des constituants du sol, plus
particulierement les proprietes de surface de ces elements, devient incontournablement source
d'interet. En fait, ce sont ces constituants du sol qui deviendront les principaux partenaires de
liaisons avec les groupes fonctionnels des contaminants. En ce sens, les proprietes chimiques des
differents constituants des particules du sol doivent done etre decrites.
1.2.1 La surface des sols
Les mineraux inorganiques du sol se divisent en deux categories : les mineraux primaires et les
mineraux secondaires. Les mineraux primaires, dont les dimensions s'apparentent majoritairement
aux fractions sable et silt du sol, sont composes principalement de quartz et de feldspath. A cause
de leur plus grand diametre, ces mineraux possedent une surface specifique plus petite.
L'interaction entre la surface des mineraux primaires et les contaminants est done faible (Holtz et
Kovacs, 1981).
Les mineraux secondaires, de la taille des argiles, sont formes de feuillets superposes de silicate et
d'aluminium (surface siloxane). Us presentent une importante surface specifique et jouent un role
majeur dans 1'interaction avec les contaminants a cause de leur charge electrique en surface. Les
mineraux secondaires les plus communs sont les kaonilites, les chlorites, les micas, les
montmorillonites et les vermiculites (Holtz et Kovacs, 1981).
La couche de silicate est formee par un reseau cristallin d'unites tetrahydriques d'atomes
d'oxygene presentant en son centre un atome de silicium. Le feuillet d5 aluminium est forme
d'unites octaedriques d'oxygene contenant un atome d'aluminium. Une substitution isomorphique
du silicium et de 1'aluminium peut se produire, entramant une modification de la charge naturelle
negative des couches de silicate. Le contrebalancement de la charge negative s'effectue par la
presence de cations s'immis^ant entre les feuillets (Yong et aL, 1992). Ainsi, comme resume dans
Ie tableau 1.2,1'activite des interactions entre les contaminants et les surfaces siloxanes augmente
parallelement a la capacite d'echange cationique des mineraux qui elle-meme est reliee a la surface
specifique des mineraux. De ce fait, la mesure de la capacite d'echange cationique constitue une
methode tres utile d'evaluation de la charge des surfaces siloxanes (Yong et al., 1992).
Les oxydes et les hydroxydes mineraux regroupent les oxydes, hydroxydes et oxyhydroxydes de
fer, d'aluminium, de manganese, de titanium et de silice (Holtz et Kovacs, 1981). Leur surface est
formee essentiellement de liaisons chimiques brisees. En milieu aqueux, ces liaisons sont
stabilisees par les ions hydroxyles fournis par les molecules d'eau. La nature des charges a la
surface des particules est sous 1'influence du pH de la solution (Yong et al., 1992).




























Inspire de Yong et al. (1992, p. 34-40)
Les mineraux inorganiques amorphes sont des molecules non cristallines generalement formees par
des allophanes, des imogolites, de la silice amorphe, du fer amorphe et des hydroxydes
d'aluminium. Par exemple, un allophane consiste en un arrangement non ordonne de silice
tetraedrique et d'ions metalliques (generalement 1'aluminium). La surface specifique des
allophanes est de 300 m /g a 700 m /g et sa capacite d'echange cationique est de 150 cmol/kg. De
plus, elle augmente significativement avec une hausse de pH (Yong et al., 1992).
La matiere organique est composee a la base d'un squelette carbone aliphatique ou aromatique.
Les proprietes des composes organiques proviennent de leur activite physico-chimique. Les
principaux groupes fonctionnels, tels que montres a la figure 1.2, sont les groupes hydroxyles,
carboxyles, phenoliques et amines. Ces differents groupes presenteront des charges positives ou
negatives selon Ie pH du sol et leur pKa et pKb respectif (Sigg et aL, 1992). Les groupes
hydroxyle, carboxyle (acide humique et fulvique) et phenolique (acide fulvique) ont ete identifies
comme etant les groupes fonctionnels les plus importants dans les sols organiques,
particulierement en ce qui a trait a la capacite d'echange cationique et Ie pouvoir chelateur (Yong
etaL, 1992). De plus, selon De Jonge et Mittelmeijer-Hazelger (1996), la surface specifique de la
matiere organique se situe entre 94 et 174 m/g de sol. Le tableau 1.3 presente quelques











Figure 1.2 Groupes fonctionnels des composes organiques (traduit de Yong et al., 1992, p.45)
1.2.2 Proprietes colloi'dales
L'influence de la texture de la fraction organique sur les qualites physiques du sol provient
essentiellement des proprietes colloidales des mineraux argileux. En efFet, par Ie jeu des
substitutions isomorphiques heterovalentes, la structure cristalline de nombreux mineraux argileux
presente des sites de charges negatives (et parfois positives), de meme que leurs bords extemes,
ou Ie reseau cristallin est incomplet (Holtz et Kovacs, 1981). Les mineraux argileux exercent ainsi
une attraction sur les molecules d'eau, pour lesquelles ils presentent une forte affinite, et sur les
cations (et anions). Ces molecules et ions sont alors fixes sur les surfaces externes de ces
mineraux en un processus d'adsorption de nature electrostatique et ce, de maniere relativement
fragile, en raison de 1'action simultanee des forces d'attraction des charges des mineraux argileux
et des forces de repulsion dues au mouvement Brownien des molecules d'eau (tendance a
atteindre 1'equilibre des concentrations par les molecules d'eau) (Holtz et Kovacs, 1981).
L'ensemble de la zone d'adsorption forme une double couche electrostatique dont les
caracteristiques determinent notamment Ie degre d'hydratation des mineraux argileux. Ce
phenomene conditionne fortement les processus d'echanges ioniques et de floculation-dispersion.
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Adapte de Sigg etal. (1992, p,286)
L'intensite du phenomene d'adsorption dans un sol depend cTune part de la densite de charge de
ses elements constitutifs mais egalement de leur surface specifique. Cette surface est definie
comme etant Ie rapport de la surface totale des particules a leur masse ou a leur volume. La
surface specifique des particules minerales varie en fonction de leur taille et de leur forme. Cette
particularite est tres importante dans Ie cas des mineraux argileux auxquels leur structure
cristalline confere une forme aplatie et allongee de meme que des surfaces internes considerables.
En somme. Ie phenomene d'adsorption dans un sol est d'autant plus important que la
concentration en argile de ce sol est elevee. II varie selon Ie type de mineraux argileux rencontres.
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Les proprietes collo'idales de la matiere organique proviennent de la decomposition de la matiere
organique fratche, soit 1'humus. Cependant, comme il s'agit d'une substance dite amorphe,
1' existence de sites de charges negatives ne depend pas de la structure cristalline de la molecule,
mais plutot de la dissociation des atomes d'hydrogenes du squelette carbone. L'ensemble des
processus lies au phenomene d'adsorption, tels que les echanges ioniques et les processus de
floculation-dispersion, sont sous la dependance du pH du sol. (Yong el al., 1992)
L'humus de la fraction organiquejoue un role semblable a celui des mineraux argileux, notamment
par son action cohesive lors de 1'organisation de la phase solide. Les mineraux argileux et 1'humus
peuvent egalement s'associer pour former des complexes argilo-humiques dont les fonctions
structurales sont importantes. La formation de ces complexes peut s'effectuer par liaison
electrostatique entre les sites electronegatifs de 1'humus et les sites electropositifs des mineraux
argileux, ou par 1'intermediaire de cations poly^alents tels que Ca , Al ou F formant des ponts
cationiques entre Ie feuillet argileux et 1'humus. Les composants electriquement neutres de
1'humus peuvent interagir avec les mineraux argileux par des forces de Van der Waals ou par des
liaisons hydrogenes.
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2 LES CONTAMINANTS PRESENTS DANS LES SOLS
La composition et les proprietes des diflferents contaminants representent des facteurs importants
lors de leur contact avec les particules du sol. Ces contaminants, presents par exemple dans Ie
lixiviat de dechets solides et de rejets liquides, interagissent physiquement, chimiquement et
biologiquement avec les particules du sol et les microorganismes presents dans Ie sol. Par
consequent, les mouvements ou 1'accumulation de ces contaminants dans Ie sol dependent de la
nature du contaminant et de la nature des particules du sol. Ces interactions seront decrites dans
la section 4. Le present chapitre se veut une revue de la documentation presentee principalement
par Yong et al., 1992, Knox et al., 1993, Dobbins et al., 1992, Favre, 1996 et Sigg et al., 1992.
2.1 Types de contaminants
II est parfois difficile d'etablir la nature des dechets rejetes. Les dechets emis dans
1'environnement peuvent etre classes de cinq fa9ons differentes (Yong el al., 1992) :
• Selon Ie milieu dans lequel ces dechets sont rejetes (eau, air, sol);
• Selon leurs caracteristiques physiques lors du rejet (gaz, liquide, solide);
• Selon les consequences qu'un tel rejet peut amener;
• Selon Ie potentiel de risque genere par leur rejet ;
• Selon leur origine.
2,1.1 Dechets dangereux et substances toxiques
Le terme «dangereux» est frequemment utilise pour qualifier une substance toxique. Un dechet
dangereux (Reglement sur les dechets dangereux (Q-2, r. 3.01)) considere :
un rejet solide ou un amalgame de dechets solides, un residu semi-liquide (a 20 °C), un
residu liquide ou gazeux, qui peuvent par leur quantite, leur concentration, leurs proprietes
physiques, chimiques ou infectieuses telles que inflammabilite, corrosion, lixiviabilite,
reactivite et toxicite :
a) causer, ou contribuer a une augmentation de la mortalite ou de maladies incurables;
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b) presenter un danger potentiel ou reel pour la sante ou 1'environnement s'ils ne sont pas
correctement geres, entreposes, transportes ou disposes.
Le terme toxique refere a une substance pouvant causer la mort ou infliger de serieuses blessures a
1'humain ou aux animaux. Les dififerentes caracteristiques reliees a une substance toxique
considerent son degre de phytotoxicite, son pouvoir mutagene (teratogene ou cancerigene), sa
possibilite de bioaccumulation. Le niveau de toxicite est etabli selon les valeurs de LDso, et de
LCso, pour 1'espece la plus sensible (Reglement sur les dechets dangereux (Q-2, r. 3.01)). En
somme, une substance toxique constitue un dechet dangereux, quoique 1'inverse ne s'applique pas
necessairement.
2.1.2 Dechets potentiellement toxiques
Une grande proportion de dechets solides ne peuvent etre consideres comme dangereux ou
toxiques sous leur forme solide ou pris individuellement. Cependant, Ie lixiviat provenant de ces
dechets peut contenir certains elements toxiques. De plus, la combinaison de ces elements
toxiques ou d'autres produits non toxiques presents dans Ie lixiviat peut entramer la formation de
nouvelles substances hautement toxiques par reactions chimiques spontanees. Ce phenomene est
frequemment rencontre dans les lieux d'enfouissement sanitaire puisque certains dechets
domestiques admis (tels les solvants, les peintures, les piles, etc.) ne subissent aucun tri prealable.
Afin de limiter ce phenomene, certaines municipalites organisent des collectes volontaires de
dechets domestiques dangereux.
2.2 Nature des rejets dans Fenvironnement
Les dechets et contaminants emis dans 1'environnement par 1'homme sont de nature solide, liquide
ou gazeuse.
2.2,1 Liguides generes dans les lieux d'enfouissement
Deux types de rejet liquide peuvent etre generes par un amoncellement de residus. Le LIXIVIAT
PRIMAIRE represente Ie contenu liquide s'ecoulant Ubrement d'une pile de dechet de^meme^ye les
constituants dissous dans cette phase liquide. Un lixiviat primaire peut etre de nature aqueuse-
organique, aqueuse-inorganique ou simplement organique. Par contre, Ie lixiviat genere par la
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percolation des eaux entrant dans la pile d'emmagasinement et compose des eaux de percolation et
des composes dissous des solutes se nomme Ie LIXIVIAT SECONDAIRE, Ce melange peut etre de
nature aqueuse-organique ou aqueuse-inorganique, selon la composition des residus emmagasines.
Ces deux types de lixiviat se combinent generalement a la base des piles d'emmagasinement avant
d'entrer en contact avec Ie sol ou la membrane synthetique a la base de la pile et d'atteindre la
nappe d'eau souterraine. En somme, les lixiviats primaires et secondaires consistent en un liquide
eluant de nature organique ou aqueuse et de composes liquides ou solides dissous dans 1'eluant.
Le potentiel genotoxique des lixiviats de lieux d'enfouissement sanitaires et de dechets industriels
presente Ie plus haut risque de toxicite, selon des essais bacteriens realises sur difFerents rejets
aqueux tels 1'effluent d'usines de pates et papiers, les eaux usees de station d'epuration, les eaux
de surfacede la riviere Wilga (Pologne), des eaux souterraines contaminees (composes organiques
halogenes) et des eaux potables (Helma et al., 1996).
II est utile de classer ces liquides selon leurs proprietes physiques et chimiques face aux
interactions potentielles avec les materiaux du sol. Ces proprietes incluent 1'acidite, la basicite, la
polarite et la solubilite des composes organiques composant Ie lixiviat (Yong et al., 1992).
Le groupe des acides inclut les liquides organiques acides ou les composes organiques possedant
des groupes fonctionnels acides comme les phenols et les acides carboxyliques. Leur propriete de
donneur de protons (acides de Bronsted) amene la possibilite de reagir avec les differents
composes du sol. II en va de meme pour les liquides organiques basiques (receveur de protons
selon Bronsted), dont la source principale origine de 1'utilisation de solvants dans plusieurs
industries. LesJigyide^Qrganiques^ddes rencontres dans Ie lixiviat de lieux d'enfouissement
sanitaires constituent en fait des sous-produits de decomposition anaerobie tels que des acides
acetique, propionique, butyrique et lactique (Sigg etal., 1993),
Les liquides neutres ne possedent pas de charge nette contrairement aux liquides acides et
basiques. Cependant, les liquides organiques neutres polaires presentent une distribution
asymetrique de leur densite d'electrons resultant en un dipole electrique. Ce phenomene permet la
formation d'une liaison electrostatique (liaison de Van der Waals) entre ces molecules et les
particules du sol, C'est Ie cas des alcools, aldehydes, cetones, glycols et des alkyles halogenees
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(Knox et al., 1993). Les liquides organiques non polaires ne presentent que de tres faibles
moments dipolaires et sont done peu ou pas solubles dans 1'eau. On retrouve dans cette categorie
les hydrocarbures aliphatiques et aromatiques.
Les composes organiques et inorganiques presents dans Ie lixiviat formes a partir de dififerents
rejets solides et liquides peuvent difiEerer de la composition du contaminant principal formant ce
rejet puisque des transformations chimiques peuvent survenir. Cependant, 1'abondance relative
d'un compose dissous donne depend de la nature du principal eluant. Par exemple, si Ie liquide est
organique, neutre et non polaire, il presentera une forte capacite pour Ie transport de composes de
meme nature. Si 1'eluant est en predominance de 1'eau, sa capacite de transport pour les liquides
non polaires inorganiques sera relativement faible. En efFet, 1'eau possede une plus grande
capacite d'elution pour les composes organiques ^plaires (Us seront miscibles mutuellement en
toute proportion), pour les composes inorganiques acides et basiques de meme que pour les sels
(Yong^a/., 1992).
2.2.2 Composition de certains rejets d'operations industrielles
Les dechets generes par les differentes industries peuvent etre qualifies, dans la plupart des cas,
comme des rejets d'operation. Le tableau 2.1 presente les principaux rejets d'operation
d'industries. Les quantites, la composition et la proportion des constituants du rejet sont variables
selon Ie precede technologique utilise, la manutention des rejets et les controles internes.
Plusieurs des inorganiques presentes au tableau 2,1 sont formes par des composes chimiques dont
1'element principal n'est pas Ie carbone. La plupart de ces composes inorganiques sont stables,
meme s'ils reagissent rapidement lors de reactions chimiques. Us sont solubles dans 1'eau, non
combustibles et peuvent etre constitues de plusieurs elements differents, quoique leur structure est
souvent moins complexe que celle des composes organiques.
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Acides, bases, metaux lourds, inorganiques, solvants, encres,
residus de placage.
Metaux, inorganiques, pesticides, cyanures, solvants.
Acides, bases, cyanures, metaux lourds, solvants, residus de
placage, substances inflammables et reactives.
Acides, bases, metaux lourds, inorganiques, pesticides, solvants,
substances inflammables et reactives.
Acides, bases, cyanures, metaux lourds, solvants, substances
inflammables et reactives.
Acides, bases, metaux lourds, inorganiques, cyanures, solvants,
substances inflammables, reactives, radioactives.
Adapte de Yong etal., (1992, p. 61)
En general, les metaux lourds donnent facilement leurs electrons pour former des ions positifs. Us
peuvent alors etre classes selon Ie principe d'acide et base forte ou faible (acide et base de Lewis).
Les metaux lourds peuvent transmettre un courant electrique et constituent des elements tres
toxiques et de forte densite (p > 5 mg/m ) (Yong et al., 1992). Us decoulent generalement des
rejets d'operation des industries minieres, metallurgiques, electroplastiques et du rafi&nement de
minerals, Les principaux elements de cette categorie sont 1'arsenic (As), Ie cadmium (Cd), Ie
chrome (Cr), Ie cuivre (Cu), Ie plomb (Pb), Ie mercure (Hg), Ie nickel (Ni) et Ie zinc (Zn). La
toxicite de certains de ces elements s'etablit comme suit : Hg > Cd > Ni > Pb > Cr (Yong et a/.,
1992). Dans Ie sol, a des pH eleves, les metaux ont tendance a s'accumuler et a demeurer dans les
couches superieures du sol, A de faibles pH, ils se retrouvent dans la solution du sol en
association avec des molecules organiques, sous forme de complexes organometalliques. Les
metaux lourds peuvent etre retires du sol par precipitation a 1'aide d'hydroxydes ou de carbonates
et par coprecipitation avec des oxydes de fer ou de manganese hydrate. L'efificacite d'enlevement
tend a s'accroitre avec 1'augmentation du pH.
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Les acides se defmissent, selon Lewis, comme des substances pouvant accepter une paire
d'electrons transmis par une base. Par extension, une base se definit comme une substance
pouvant donner une paire d'electrons. Cette definition fut completee par Pearson (Pearson, 1968)
par la subdivision de ces categories en acides et bases fortes et faibles selon certaines proprietes.
II n'existe pas de frontiere tres precise entre les categories faibles et fortes. Cependant, les bases
fortes s'associent generalement avec les acides forts et les bases faibles avec les acides faibles.







Generalement de petite taille, forte charge positive et
electronegativite, faible polarisabilite, aucune paire d'electrons
libre dans sa couche de valence.
Generalement de grosse molecule avec une faible charge
positive, faible electronegativite, forte polarisabilite, possede
une paire d'electrons libre dans sa couche de valence.
Generalement de petite taille, haute electronegativite, faible
polarisabilite, difficile a oxyder.
Generalement de grande taille, faible electronegativite, forte
polarisabilite, facile a oxyder.
Un sel est une substance qui cede un ion autre qu'un ion hydrogene (H ) ou un ion hydroxyde
(OH") lors de sa dissolution. Ainsi, un sel se forme lors du remplacement d'un hydrogene acide
d'un compose acide par un metal (ex. Na2+, S042') ou un groupement basique (ex. NH4+, NOs').
La majorite des sels ont une structure ionique en raison de leur liaison chimique interne. Us
apparaissent naturellement dans plusieurs sols et se rencontrent frequemment dans les rejets
cT operations de nombreuses industries. La presence anthropique de sels dans Ie sol se produit lors
de F application de fertilisants, par la presence de dechets, par la precipitation des composes rejetes
a 1' atmosphere et par 1'irrigation des terres. Les principaux sels rencontres dans Ie sol contiennent
du sodium, du calcium, du magnesium, du potassium, du bicarbonate, du carbonate, des chlorures,
des sulfates et des nitrates (Yong et al., 1992).
19
Le cyanure est un poison extremement puissant possedant un point de ftision eleve. II existe sous
forme anionique CN' a des pH superieurs a huit (8) et sous forme acide HCN a des pH inferieurs a
huit (8). L'ion aqueux CN' est un puissant agent de liaison pouvant se combiner a differents
metaux pour former des complexes stables tels que Ie cyanure de potassium. Ie cyanure de sodium,
Ie cyanure de mercure et Ie cyanure ferrique (Yong et al., 1992). La majorite des cyanures
metalliques sont insolubles dans Feau mais peuvent se dissocier en ion CN'. Get ion peut alors se
combiner avec 1'ion H^ pour former 1'acide faible HCN. Contrairement a la plupart des anions
toxiques, Ie cyanure peut etre biodegrade.
2.3 Sources typiques de rejets
Certaines industries sont reconnues comme etant de grandes productrices de dechets, soit par leur
quantite ou leur toxicite. Les sections suivantes decrivent brievement les rejets typiques de
certaines de ces industries tout en les reliant a certaines etapes du procede en cause,
2.3.1 Reietsminiers
La plupart des rejets miniers sont associes a 1'extraction du minerai de la roche-mere et des
differents materiaux du sol ainsi qu'au procede de production des metaux (aluminium, fer, cuivre,
zinc, or, plomb, molybdene, argent, tungstene, uranium, etc.) ou des non-metaux (amiante,
charbon, baryte, gypse, syenite, potasse, sel, quartz bitumineux, chaux, sable, gravier et pierre),
En raison du caractere intrinseque et de la composition de la roche-mere ou des materiaux du sol,
ces rejets consistent en des metaux lourds et autres elements toxiques. On distingue deux types de
rejet: les rejets solides et les rejets liquides.
Les rejets solides generes par les activites minieres (residus miniers) se composent de sols, de
debris rocheux et de particules de roe ne contenant aucun mineral ou du minerai ne pouvant etre
extrait de fa<?on rentable. Lors de la purification du mineral, en plus de concentrer les mineraux
selectionnes, Ie broyage du roe entrame la liberation de mineraux indesirables. Ces rejets solides
sont generalement disposes en piles ou dans des lagunes amenagees de fa^on a limiter la migration
des contaminants. De par leur nature chimique et leur pH, ces residus re^oivent Ie qualificatif de
dechets dangereux.
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Les rejets liquides generes lors des operations minieres proviennent generalement du drainage
hydraulique se produisant a 1'intersection entre les parois des cavites minieres et Ie niveau des eaux
souterraines, de meme que des eaux de decantation lors de la concentration du mineral. Les rejets
liquides sont principalement composes d'eau et d'une grande variete de composes organiques et
inorganiques dissous pouvant reagir en synergie pour former des elements tres toxiques.
2.3.2 Les eaux de drainage des residus miniers
Lorsque les residus miniers sont emmagasines en piles sur Ie sol ou places dans des excavations
prevues a cet efifet, des problemes particuliers d'eaux usees se produisent. Ce phenomene, bien
connu sous Ie nom de drainage acide des residus miniers, sundent lorsque les eaux de pluies
percolent a travers ce milieu reducteur, produisant des eaux usees acides. Par cette baisse de pH,
la solubilisation et la migration des__metaux lourds s'accroissent. Par exemple, les mineraux
sulfures (sulfure de plomb, cuivre, nickel, zinc et argent) sont instables et s'oxydent lorsque
exposes a 1'oxygene ou a 1'eau. Cette reaction produit de 1'acide sulfurique qui accroit la solubilite
des metaux lourds liberes. Lors du debut du processus. Ie taux de reaction chimique est lent.
Cependant, au far et a mesure que la reaction se deroule dans Ie temps, Ie milieu s'acidifie et la
temperature augmente, entramant une acceleration du taux de reaction chimique. De plus, a un
pH avoisinant deux a quatre, la biomasse catalyse la reaction de deux a trois degres de magnitude.
Le drainage acide minier se rencontre egalement dans les mines de charbon. Les residus
d'extraction du charbon contiennent de la pyrite provenant de la roche-mere. Lorsque exposee a
F atmosphere, une oxydation geochimique de la pyrite libere des acides sulfuriques, ferriques
ferreux et des ions hydrogenes, acidifiant Ie milieu jusqu'a un pH avoisinant deux (Paines, 1987).
2.3.3 Metallurgie. rafFmage de metaux et alliages
La production de 1'acier et du fer genere des quantites appreciables de rejets de trois types : les
particules fines d'oxydes de fer provenant des depoussiereurs et de la scorie, les rejets acides et les
rejets d'huiles minerales. Au cours du procede de production du mineral de fer, 1'air vicie par des
particules et des poussieres est epure par voie humide grace a un epurateur, tout comme lors de la
production de lingots d'acier, L'eau provenant de ces epurateurs contient alors de 1000 a 10 000
mg/1 de particules en suspension, dont certains metaux tels que Ie zinc, Ie plomb. Ie soufre. Ie
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phosphore, Ie sodium et Ie potassium. Les rejets acides, composes a pres de 90 % d'acide
sulfurique, decoulent des operations de decapage de 1'acier. Outre 1'acide sul&rique, ces solutions
contiennent egalement des acides libres, des sulfates de fer, des poussieres et des limailles en
suspension, des agents mouillants et differents elements a 1'etat de trace. Enfm, les operations de
polissage suivant Ie decapage produisent des huiles de laminage a 1'etat libre ou emulsifie, des
lubrifiants et des huiles hydrauliques. L'effluent d'une acierie moyenne contient environ 200 mg/1
d'huile, dont 25 % sous forme emulsifiee stable (Yong etal., 1992).
La production de metaux non ferreux tels que Ie cuivre, Ie plomb. Ie zinc et Ie nickel genere
egalement une grande quantite de dechets parfois toxiques. L'extraction et Ie rafifinage du cuivre
engendrent des residus d'affinage. Les concentrations les plus elevees proviennent des
epaississeurs de boues (jusqu'a 380 000 mg/1) et des poussieres recueillies par les precipitateurs
electrostatiques (240 000 a 280 000 mg/1) (Yong el aL, 1992).
Contrairement a 1'extraction du cuivre, Ie grillage du concentre de zinc ne produit pas de scories,
Les rejets produits sous forme de boues lors des etapes de raffinage du metal sont emmagasines
dans des reservoirs sur Ie site. Ces boues contiennent environ 40 % de matieres solides en
suspension. Les rejets acides de ces reservoirs et les eaux usees generees au cours du procede de
raffinage doivent etre traites avant leur rejet dans Ie bassin recepteur.
Le plomb est extrait principalement en coproduction avec Ie zinc ou comme sous-produit de
minerals composes de plusieurs metaux, Les constituants des rejets de raffinage du plomb incluent
de nombreux metaux en concentrations elevees, tels que Ie cadmium, Ie cuivre. Ie plomb. Ie zinc et
Ie manganese. On retrouve ces metaux dans les scories, les boues generees au cours des
difFerentes etapes de raf5nage et lors du dragage des bassins de stabilisation de ces boues (Yong et
aL, 1992).
2.3.4 Petrochimie
Lors du raffinage du petrole, 1'eau est utilisee pour la generation de vapeur et comme echangeur
d'energie (chaleur). Les eaux usees d'un tel type d'industrie contiennent une grande quantite
d'huiles libres et emulsifiees. On retrouve egalement des hydrocarbures solubles (composes
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phenoliques) presents dans Ie petrole. Des metaux lourds a 1'etat de trace peuvent egalement se
retrouver dans ces eaux usees. Us proviennent des agents anticorrosifs utilises pour limiter la
degradation du systeme de refroidissement. Par centre, la production de rejets solides se
rencontre dans plusieurs etapes du procede. Us proviennent de la decantation des residus de
precede emanant de 1'entreposage des produits jusqu'aux rejets generaux provenant de 1'entretien
des installations. La plupart de ces rejets tombent sous la definition de dechets dangereux.
2.3.5 Industries des peintures et solvants
L'industrie des peintures utilise de nombreux produits organiques et inorganiques comme matieres
premieres. Cependant, cette industrie ne produit pas de rejet de production dans Ie sens de sous-
produits d'exploitation. Ces rejets proviennent principalement de 1'emballage des matieres
premieres et des produits finis, de 1'equipement de controle de la pollution de 1'air et des eaux, des
produits finis non conformes aux normes de qualite et de deversements accidentels. La plupart des
produits non conformes ou provenant de deversements sont recuperes et reutilises.
Lors de la formulation des peintures et revetements, plusieurs composes metalliques sont utilises
comme pigments, des huiles et des resines de polymere comme constituants de base et des solvants
comme diluants. Pres de 6 % de la production se retrouve sous forme de dechets lors de
deversements et de rejets de produits non conformes. Ainsi, les composes potentiellement
dangereux contenus dans les peintures incluent des metaux et des composes inorganiques tels que
1'arsenic, Ie beryllium, Ie cadmium, Ie chrome. Ie cuivre, Ie cobalt, Ie plomb, Ie mercure, Ie
selenium, 1'amiante, les cyanures et des composes organiques tels que des hydrocarbures
halogenes et des pesticides (Yong et al., 1992).
2.3.6 Pesticides
L'utilisation de pesticides est devenue pratique courante dans Ie monde agricole et sylvicole. Les
pesticides jouent un role vital dans Ie controle des insectes et les maladies des cultures.
Cependant, ils amenent des effets dangereux et indesirables sur les systemes environnementaux.
Ces efifets incluent la destruction d'especes non ciblees, Ie developpement de resistance aux
pesticides, 1'accumulation dans la chame alimentaire, la persistance dans plusieurs ecosystemes et
leur presence dans les sources d'eau naturelle. Les pesticides incluent les insecticides, les
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herbicides, les fongicides, les rodenticides, les fumigenes et les facteurs de croissance.
La persistance d'un pesticide dans la nature repose sur la duree necessaire a sa degradation en
sous-produits inoffensifs. Comme Ie mode de degradation principal est biochimique, les facteurs
reduisant 1'activite biologique tels qu'un faible taux d'humidite dans Ie sol, une faible
concentration en oxygene, de basses temperatures, un faible contenu organique et des pH
extremes contribuent a la diminution du taux de degradation des pesticides. L'influence relative
de chacun de ces facteurs depend du pesticide en cause et des conditions inherentes au site. Ainsi,
les valeurs de persistance des pesticides d'usage commun presentent des durees variant entre une
semaine (insecticide a base de carbamate) et cinq (5) ans (insecticides a base d'hydrocarbures
chlores) (Yong etal., 1992).
La plupart des pesticides sont des solutions aqueuses ou des suspensions organiques et de
composes organiques halogenes. Les rejets inorganiques resultent de la presence d'arsenic,
d'arseniate et de compose mercure. Le thallium et Ie sulfate de thallium se retrouvent
principalement dans les rejets de rodenticides. Les rejets indesirables de pesticides dans
1'environnement decoulent du nettoyage periodique des conduites de remplissage, melanges, et des
reservoirs d'epandage, de deversements accidentels, d'un lessivage de la zone d'epandage et
1'ecoulement non desire des eaux de missellement.
2.3.7 Fertilisants morganiciues
Les fertilisants se classent en trois groupes principaux, selon 1'apport en elements nutritifs qu'ils
foumissent aux cultures. On distingue les fertilisants azotes, phosphores et potassiques. La
pollution par application des fertilisants inorganiques provient surtout des engrais azotes. Les
composes azotes degradent Ie milieu aquatique, tant en surface qu'en profondeur. La presence
d'azote dans les cours d'eau provoque une augmentation de 1'activite biologique, telle que la
production d'algues, amenant une diminution de la quantite d'oxygene dissous, favorisant
1'eutrophisation des lacs. L'azote, sous forme de nitrate, est transporte des lieux d'epandage vers
les cours d'eau par 1'erosion du sol causee par Ie vent et la pluie.
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2.3.8 Dechets solides municipaux
Le caractere heterogene des dechets solides municipaux emane de leurs sources de rejets, soit
residentielles, commerciales et parfois industrielles (ex. les usines de transformation). La nature
des dechets est done tres variee. On peut les classer sommairement en rejets alimentaires, ordures
menageres, cendres et residus d'incineration, rejets de construction et de demolition et divers
autres dechets. La composition des rejets municipaux varie beaucoup selon 1'attitude sociale, Ie
contexte economique et Ie climat regional.
Tel qu'il a ete souligne auparavant. Ie lixiviat produit dans un lieu d'enfouissement sanitaire est un
liquide hautement complexe, compte term de 1'heterogeneite des dechets qui y sont amenes. Ce
melange, principalement aqueux, se forme lors de la dissolution de difFerents composes
organiques, inorganiques, ioniques et anioniques, par la presence de collo'i'des en suspension et de
microorganismes. II contient egalement des sous-produits de degradation de la matiere organique
et de reactions chimiques spontanees, potentiellement tres toxiques pour les eaux souterraines et
les sols environnants. La quantite de lixiviat produit depend de la composition des dechets
presents, des differents parametres regissant Ie phenomene de dissolution et des activites physico-
chimiques et biologiques du site, Par extension, la composition du lixiviat depend egalement de
ces facteurs. De plus, elle depend de la quantite d'eau s'etant infiltree dans les piles
d'emmagasinement de dechets, de 1'age du site d'enfouissement et particulierement du pH. Le
tableau suivant presente les dififerents parametres qui sont utilises comme indicateur analytique de
la composition du lixiviat recueilli ou present dans les eaux souterraines a proximite d'un lieu
d'enfouissement sanitaire (Yong et al., 1992).
Plusieurs composes toxiques se retrouvent dans les lieux d'enfouissement sanitaires en raison des
problemes de controle des intrants. II s'agit principalement de dechets domestiques tels que des
peintures, solvants, nettoyants domestiques, insecticides, pesticides, aerosols, piles alcalines ou
rechargeables, contenants metalliques, etc. Ces dechets parfois dangereux sont exempts des
reglements regissant les industries productrices ou utilisatrices de ces materiaux a cause de leur
faible quantite generee par chaque individu. Cependant, lorsque combinees dans un lieu
d'enfouissement sanitaire, ces faibles quantites deviennent une source significative de pollution des
eaux souterrames,
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Traduit de Yong et al., (1992, p.86)
2,3.9 Reservoirs souterrains et hvdrocarbures petroliers
II existe plus de 40 000 reservoirs enfouis au Quebec (MEFQ, 1996). Ces reservoirs, dont la
majorite sont a paroi simple en acier, contiennent des hydrocarbures. Us se trouvent sur les
terrains de stations-service, d'industries, de batiments publics et de particuliers. De nombreux
facteurs, dont les proprietes corrosives du sol environnant et la qualite de 1'installation, influencent
la vitesse a laquelle Ie reservoir se deteriore, La duree de vie d'un reservoir est generalement de
17 ans (MEFQ, 1996). Cependant, bien des reservoirs fuient avant d'avoir atteint cet age et
contaminent les sols et les eaux souterraines.
Actuellement, plus de 80 % des terrains inventories par Ie ministere de 1'Environnement et de la
Faune du Quebec sont contamines principalement par des hydrocarbures (MEFQ, 1988). Les
hydrocarbures sont des melanges organiques complexes de plusieurs centaines de substances
constituees d'une chame de carbones sur laquelle se greffent des atomes d'hydrogene ou
d'oxygene. Us peuvent etre constitues de chames lineaires simples (hydrocarbures aliphatiques) ou
multiples, ramifiees cycliques ou aromatiques, et supporter divers groupements fonctionnels. Les
principaux produits commerciaux issus des transformations chimiques du petrole brut (craquage
ou reformage) sont:
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• les parafFmes (CnH2n+2) - alcanes a chame droite ou ramifiee. II s'agit d'hydrocarbures
completement satures;
• les naphtenes (CiJ-hn) - hydrocarbures cycliques completement satures;
• les olefines - hydrocarbures lineaires insatures (presentant une ou plusieurs liaisons
multiples entre les atomes de carbone);
• les aromatiques - regroupent les hydrocarbures cycliques et insatures comprenant au
moins un noyau benzenique.
Les hydrocarbures sont des composes non polaires qui ont generalement une solubilite limitee
dans 1'eau. Us forment alors des complexes multiphases lorsqu'ils atteignent les eaux souterraines
dans Ie sol. Le nombre de carbones ainsi que leur disposition dans la molecule ont un effet direct
sur les proprietes physico-chimiques du compose. Generalement, les hydrocarbures de moins de
quatre (4) atomes de carbone sont des gaz, alors que les molecules contenant jusqu'a 17 atomes
de carbone sont des liquides de densite inferieure a 1. Us flotteront done sur 1'eau (MEFQ, 1996).
2.4 Groupes fonctionnels des contaminants et des sols
La nature des groupes fonctionnels formant un contaminant influence les caracteristiques du
compose et son habilite a se lier avec les particules du sol. Par exemple, selon 1'endroit ou un
groupe fonctionnel se retrouve a 1'interieur d'une molecule de contaminant, il influencera les
caracteristiques du compose et contribuera grandement a la determination du mecanisme
d'accumulation, la persistance et la destinee de ces composes dans Ie sol (Yong et al., 1992).
Les deux groupes fonctionnels majeurs sont (Sigg et aL, 1993);
• les groupes fonctionnels ayant une liaison carbone-oxygene (C=0); soit les groupes
carboxyle, carbonyle, hydroxyle, methoxyle et les esters;
• les groupes fonctionnels possedant une liaison azotee; soit les groupes amines et nitriles,
L'acquisition d'une charge positive ou negative se fait par Ie processus de dissociation et
d'association d'un ion H a partir d'un groupe fonctionnel d'un contaminant ou d'une particule de
27
sol. Cette dissociation depend de la constante de dissociation de chacun des groupes fonctionnels
concernes et du pH. Les composes peuvent done etre consideres de charge fixe, variable ou d'une
combinaison des deux selon les conditions du milieu.
2.4.1 Fonction hvdroxvle
Le groupe fonctionnel hydroxyle repose sur la liaison d'un atome d'hydrogene et d'un atome
d'oxygene. Dans les sols, ce groupe forme la surface reactive dominante des mineraux argileux,
des silicates amorphes, des oxydes metalliques, des oxyhydroxydes et des hydroxydes (Sposito,
1984). Chez les contaminants. Ie groupe hydroxyle est present dans deux grandes classes de
composes ; les alcools (methyle, ethyle, isopropyle et n-butyle) et les phenols (monohydrique et
polyhydrique).


















Les composes carbonyles regroupent les composes possedant un groupe fonctionnel aldehyde ou
cetone. Le lien double rattachant les atomes de carbone et d'oxygene permet la formation de
moment dipolaire au sein de la plupart des composes de ce groupe, puisque les deux paires
d'electrons formant ce lien ne sont pas partagees symetriquement. Cette polarisation de la
molecule permet la liaison d'un compose carbonyle avec un proton ou un compose de charge
positive. Cette liaison est cependant consideree comme tres faible. Le degre d'oxydation d'un
aldehyde differe de celui d'une cetone, Un aldehyde peut facilement etre oxyde en son acide
correspondant puisqu'il possede un atome d'hydrogene rattache a la fonction carbonyle,
contrairement a la cetone, caracterisee par un double lien entre 1'atome d'oxygene et de carbone et
1'absence d'hydrogene (Favre, 1996).
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Le groupe carboxyle combine les fonctions carbonyle et hydroxyle au sein d'un meme groupe
fonctionnel. A cause de leur habilite a dormer un ion hydrogene pour former des substances
basiques, la plupart des composes carboxyles sont acides. En comparaison avec les acides
inorganiques, Us sont consideres comme des acides faibles. Les acides carboxyliques sont divises
en deux categories selon leurs proprietes physiques. Les acides de faible poids moleculaire sont
generalement liquides, solubles dans 1'eau et emettent des odeurs caracteristiques, tandis que les
acides carboxyliques de haut poids moleculaire sont «solides» (semblables a une cire) et sont
pratiquement insolubles (Sigg et al., 1993).











Les amines sont des molecules organiques basiques formant des sels stables sous 1'action d'un
acide fort. Elles peuvent etre aliphatiques, aromatiques ou une combinaison des deux selon la
nature de la molecule a laquelle Ie groupe fonctionnel est rattache. On divise les amines en trois
classes (primaire, secondaire ou tertiaire), selon Ie degre de substitution de 1'atome d'azote, soit
par un alkyle ou un aryle. Les amines aliphatiques sont des bases plus fortes que 1'ammoniaque


















Le groupe des fonctions phenoliques consiste en un groupement hydroxyle rattache a un carbone
d'un noyau aromatique. Les phenols peuvent se combiner avec d'autres composes tels les
pesticides, 1'alcool et les hydrocarbures pour former des composes comme 1'acide anthranilique,
1'acide cinnamique, acide gallique, 1'acide para-hydroxyl-benzoique, etc. Les principaux
contaminants phenoliques rencontres dans les sols sont les pesticides, les alcools cycliques
(creosols, naphtols), les quinones, les nitrophenols et les pentachlorophenols (Favre, 1996).











Lors d'une reaction de chloration d'un hydrocarbure aliphatique, un ou plusieurs atomes
d'hydrogene sont remplaces par des atomes de chlore, Plusieurs isomeres sont alors possibles
(1,2-dichloroethane, 1,1-dichloroethane, 2,2-dichloropropane, etc). Ces hydrocarbures chlores
sont a la base de nombreux polymeres. La reactivite chimique de ces composes repose sur la














2,4.7 Groupes fonctionnels des sols organiques
Les groupes fonctionnels de surface predominants dans les sols organiques incluent les groupes
carboxyles, hydroxyles, carbonyles, amines et sulfhydryles (-SH) (tableau 2.10). Ces groupes
fonctionnels contribuent a la capacite d'echanges cationiques des sols organiques, leur permettant
d'agir comme donneur ou accepteur de protons (Sigg et al., 1993; Yong et al., 1992).











































Adapte de Sigg (1992, p.289)
2.5 Caracteristiques et proprietes des contaminants
2.5.1 Solubilite
La quantite de solute requise pour former une solution saturee dans une quantite donnee de
solvant a une temperature specifique se nomme solubilite du solvant (Sigg et al., 1993), Les
termes solubles et insolubles sont relatifs, et Ie degre de solubilite peut etre relie a une constante
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d'equilibre. Pour un electrolyte partiellement soluble, un equilibre existe entre Ie solide et les ions
en solution :
AA(s) 0 mA+n(aq)+nB-%q) OUKeq= [A+n], [B-m]n (2.1)
[AmBn (s)]
Aussi longtemps qu'une portion du solide demeure dans la solution, 1'equilibre atteint ne subit pas
de modification. La concentration du solide peut etre incorporee a 1'interieur de la constante
d'equilibre pour former la constante deproduit de solubilite (Ksp) (Sigg et al., 1993):
K.p=Keq[AJBn](,)=[A+nMB-m]n , (2.2)
Cette constante represente la valeur maximale de la concentration en ions d'un electrolyte dans un
produit donne pour des conditions donnees. Elle peut etre obtenue a partir de la solubilite en
moles par litres (mole/1) d'un electrolyte.
Les liens electrostatiques entre les ions en solution sont un facteur important a considerer. Les
cristaux formes par de petits ions sont plus difficiles a defaire que ceux formes entre les ions de
plus grande taille, etant donne la proximite des ions. Ainsi, pour un cation donne, Ie fluorure (F')
et les hydroxydes (OH') sont moins solubles que les nitrates (NOs') ou les perchlorates (C104').
Un autre facteur important a considerer est la charge des ions. Les ions possedant une charge
negative plus elevee, comme Ie phosphate (P04 ), interagiront plus fortement avec les cations que
Ie nitrate ou Ie perchlorate.
Les substances les plus solubles dans 1'eau ont plus de facilite a se desorber des particules du sol, a
se solubiliser dans I'eau et seront moins aptes a passer sous la phase gazeuse. Par ailleurs, les
substances qui ne possedent pas de groupe pouvant developper des liens hydrogenes ou faiblement
polaire, comme les hydrocarbures et les hydrocarbures halogenes, ont habituellement une tres
faible solubilite avec 1'eau. De plus, les petites molecules penetrent plus facilement la structure de




La pression de vapeur d'un liquide ou d'un solide est la pression de gaz en equilibre avec Ie liquide
ou Ie solide a une temperature donnee. Un liquide comme 1'essence possede une pression de
vapeur elevee et s'evapore rapidement. Ainsi, les produits chimiques possedant une pression de
vapeur relativement faible ou une forte solubilite dans 1'eau ou ayant une forte afifinite avec les
groupements fonctionnels d'un sol s'evaporent moins facilement (Yong et al., 1992).
2.6 Physico-chimie des contaminants
Les contaminants inorganiques se retrouvent, a 1'interieur d'un panache de contamination, sous
differentes formes (especes), selon les conditions du milieu (pH, p8, presence de ligands
organiques et inorganiques, etc.). Dans les eaux souterraines, un compose ou un element peut se
retrouver sous six formes differentes (Johnson et a/., 1989) : 1) ions libres (entoures uniquement
de molecules d'eau); 2) composes insolubles (ex. Ag2S, BaS04; 3) complexes metal-ligand; 4)
composes adsorbes; 5) composes lies a une surface par echange ionique; 6) composes presentant
differents nivaux d'oxydation, II est done important de cormaitre la forme sous laquelle un
compose se retrouve dans la solution du sol et non simplement sa concentration puisque cette
forme aura un impact important sur la mobilite, la toxicite et Ie potentiel reactionnel du compose
(Knox, 1993).
2.6.1 Dissolution et precipitation
La composition naturelle des eaux souterraines est influencee par la dissolution des composes
chimiques et la degradation (usure) des composes mineraux du sol. La dissolution implique la
solubilisation complete des elements dans 1'eau (ex. la gypse, CaS04*2H20, se solubilise sous
forme d'ions calcium et sulfate), tandis que 1'usure des mineraux entrame une solubilisation
partielle de certains constituants des particules de sol. Par exemple, 1'usure du feldspath permet la
liberation de cations tels que Ie calcium. Ie magnesium, Ie potassium, la silice et Ie sodium dans la
solution du sol (Johnson et at, 1989),
L'inverse de la dissolution est la precipitation. Un changement dans les conditions du milieu (pH,
potentiel redox, temperature, concentration, etc.) peut entramer Ie depassement des limites de
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dissolution de la solution pour un compose, resultant en la precipitation de celui-ci. Le processus
de precipitation se deroule en deux phases : la nucleation et la croissance de la particule. La
precipitation est une composante majeure de la retention des metaux lourds dans les sols (Yong et
al., 1992). Les diagrammes d'equilibre entre les formes solide et dissoute permettent de visualiser
1'etat physique d'un compose en solution (Knox et aL, 1993)
2.6.2 Adsorption-desorption
Le terme sorption inclut a la fois 1'absorption et 1'adsorption, ceux-ci etant, dans Ie cas de
composes organiques, des precedes difificiles a distinguer. Alors que 1'adsorption considere
principalement les interactions a la surface des molecules, 1'absorption est fonction de la
lipophilicite des composes hydrophobes et du contenu organique des matieres solides absorbantes
(Knox et al., 1993). En general, plus un compose organique est hydrophobe, plus les phenomenes
de sorption avec les sols ou les sediments sont intenses. La solubilite d'un compose organique
depend en tout premier lieu des caracteristiques de sorption-desorption du sorbe (compose
organique) en association avec Ie sorbant. Les caracteristiques physicochimiques determinant
1'etendue et la force de la sorption incluent:
• sorbant : nature, surface specifique, charge et densite de charges, presence de regions
hydrophobes, contenu organique (acide humique, fulvique, etc.)
• sorbe : nature, solubilite dans 1'eau, presence de charge, presence de regions
hydrophobes.
Lorsqu'un contaminant est libere dans Ie sol, une certaine periode de temps est necessaire afm
qu'un equilibre s'etablisse entre la concentration de contaminants en phase dissoute et la
concentration sorbee. Le coefficient d'adsorption du sol (Koc) mesure la partition du contaminant
entre la phase solide et la phase liquide. II permet ainsi d'estimer 1'etendue de la partition d'un
contaminant dissous dans les eaux souterraines en mouvement dans Ie sol, Cependant, a de faibles
concentrations, la capacite d'adsorption du sol doit etre satisfaite avant de Ie retrouver a de
grandes distances de la source d'emission (Knox et a/., 1993). Les phenomenes d'adsorption et
de desorption seront discutes plus en details a la section 4.1.
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2.6.3 Evaporation
Le deplacement d'un compose de la phase liquide a la phase gazeuse s'appelle evaporation.
L'importance de ce phenomene se mesure plus particulierement chez les composes de faible
solubilite ou de forte pression de vapeur. Ainsi, Ie degre d'evaporation depend de 1'equilibre de
pression de vapeur, de la dififi^sion, de la dispersion, de la solubilite et de la temperature.
2.6.4 Alterations chlmiques
Les alterations chimiques subies par un compose chimique dans 1'environnement proviennent de
1'une des reactions suivantes ou d'une combinaison de celles-ci : les phenomenes
d'oxydoreductions, 1'hydrolyse, les reactions d'halogenation-dehalogenation et les reactions
photochimiques. La persistance et la toxicite d'un compose peuvent etre alterees par les
modifications chimiques de 1'un ou 1'autre de ces phenomenes. Ainsi, un compose toxique peut
devenir inofFensif suite a 1'action d'une alteration chimique. A 1'inverse, un compose inoffensif
peut subir une modification chimique dont les derives sont tres toxiques.
Les reactions d'oxydation et de reduction referent au transfert d'electrons, parallelement a une
modification des composes en jeu. L'oxydation refere a la perte d'electrons d'un compose au
profit d'un agent oxydant (ex. oxygene), tandis que la reduction repose sur Ie gain d'un electron
par un agent reducteur (ex, molecules organiques). L'oxydation et la reduction sont considerees
comme des demi-reactions et se produisent conjointement : les electrons donnes par un compose
doivent etre acceptes par un second compose. En effet, les electrons, en tant qu'entite stable,
n'existent pas en solution aqueuse (Knox et al., 1993). Le taux de gain et de perte d'electrons suit
generalement une cinetique de second ordre (Yong et al., 1992). Plusieurs composes organiques,
selon les conditions du milieu, peuvent agir comme oxydants ou reducteurs.
La decomposition de mineraux sous 1'action d'ions hydrogene ou hydroxyde en milieu aqueux se
nomme hydrolyse. La reaction d'hydrolyse d'un complexe organometallique peut etre exprimee
comme suit:
MX + H20 -^MOH + H+ + X- (2.3)
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L'hydrolyse dans la solution d'un sol est controlee par Ie pH, Ie type et la concentration de cations
en solution, Ie degre d'oxydation de ces cations et Ie potentiel redox de la solution de meme que la
temperature. L'hydrolyse se deroule plus facilement sous de hautes temperatures, en presence
d'un faible contenu organique, a faible pH et sous faible potentiel redox. L'augmentation de la
concentration en ions hydrogenes en presence d'acides libres augmente egalement la vitesse de
reaction. De plus, la plupart des cations metalliques possedant une forte charge sont facilement
hydrolyses en solution aqueuse. En fait, ces cations possedent un faible pK. Le pK est Ie
logarithme de la constante de dissociation (K) d'un electrolyte. Ie K etant Ie produit de la
concentration des ions en solution sur la concentration du compose indissocie.
pK=logio 1/K K= [B+][A-] (2,4)
[BA]
En somme, Ie pK represente une caracteristique importante des solutions du sol par Ie fait qu'il
regit 1'equilibre entre les composes chimiques ionisables de meme que Ie degre d'ionisation et la
solubilite de ces composes. Ainsi, les electrolytes forts possedent un faible pK et sont totalement
dissous en solution aqueuse, contrairement aux electrolytes faibles (pK plus eleve) ou un equilibre
entre les ions et 1'electrolyte s'etablit.
Les reactions d'halogenation consistent en 1'ajout d'un halogene a une molecule telles que la
chloration et la bromation, L'halogenation est habituellement realisee a 1'aide d'un halogene
moleculaire, avec ou sans catalyseur metallique ou par un halogene sous forme ionisee. Les
reactions de dehalogenation se produisent naturellement dans 1'environnement par des reactions
d'hydrolyses. Plusieurs composes halogenes sont susceptibles de subir une hydrolyse au niveau de
la liaison ionique entre 1'atome de carbone et l'halogene.(Yong et al., 1992).
La modification structurale d'une molecule induite par la reduction electromagnetique dans la
zone du visible et de 1'ultraviolet (^ = 240-700 nm) se nomme reaction photochimique.
Cependant, les radiations ionisantes naturelles ne sont pas assez puissantes pour infliger une
alteration moleculaire. Par contre, les rayons incidents sont absorbes par la molecule, entramant
un etat d'excitation des electrons, les faisant passer des couches electroniques inferieures vers les
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couches superieures. Une reaction chimique de desactivation peut alors se produire. Dans
certains cas, la reaction photochimique peut etre suivie d'une reaction thermique. Fait a noter,
1' absorption photochimique ne se produit que si la charge electronique de la molecule correspond
a la longueur d'onde du rayon incident. Enfin, la structure du compose organique determinera
egalement la possibilite de reaction photochimique. En effet, 1'absorption de rayonnement
ultraviolet est commune aux composes aromatiques et insatures. Generalement, une augmentation
du nombre de doubles liaisons dans une molecule diminue la quantite d'energie necessaire pour
une transition electronique.
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3 LES INTERACTIONS ENTRE LES PARTICULES DU SOL ET L'EAU DES PORES
Les differents processus impliques dans Ie phenomene de migration des contaminants dans un sol
et a travers celui-ci controlent la quantite de contaminants transportes dans un secteur donne
d'une portion de sol en un temps donne, la diminution de la concentration en contaminant par les
phenomenes d'adsorption et de desorption, et Ie taux d'expansion du panache de contamination.
Plusieurs de ces processus sont similaires aux interactions entre les particules du sol et 1'eau
souterraine. Puisque 1'eau est Ie transporteur des contaminants dans Ie sol, la comprehension des
forces regissant les interactions entre les particules du sol et 1'eau souterraine s'avere importante.
3.1 Les proprietes de Feau
La phase liquide du sol est consideree comme une solution aqueuse dont la composition varie dans
Ie temps et d'un point a 1'autre du sol.
3.1.1 Proprietes de la molecule d'eau
Une molecule d'eau peut etre representee en trois dimensions sous la forme d'un tetrahedre
deforme. Les liaisons entre les atomes d'hydrogene et d'oxygene forment un angle de 104,5° (au
lieu de 109,5° dans un tetrahedre normal) (Stryer, 1988). La molecule d'eau se comporte comme
un dipole charge negativement vers la molecule d'oxygene et positivement vers les molecules
d'hydrogenes. Cette particularite, qui explique notamment les proprietes de 1'eau telles que ses
facultes de solvant pour les ions et les molecules polarisees, sa capacite d'adsorption sur les
particules du sol et sa capacite d'hydratation des ions en solution, engendre une forte attraction
moleculaire lorsque plusieurs molecules se cotoient. II en resulte la formation d^un lien secondaire
appele pont ou liaison hydrogene.
La molecule d'eau peut facilement se dissocier ou s'ioniser par 1'action d'une seconde molecule
d'eau ou une autre molecule polaire, en ions hydronium (HsO ) et hydroxyle (OH'). La
concentration en ions hydroniums (aussi appeles ions hydrogenes ou protons H ) d'une solution
peut etre exprimee en terme de potentiel hydrogene de la solution ou pH. Un pH faible indique
une forte activite de protons et un pH eleve indique une faible activite des protons libres en
solution.
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3.1.2 La solution du sol
Bien que la solution du sol soit essentiellement constituee de molecules d'eau, elle contient
egalement diverges substances dissoutes ou en suspension. Leur nature et leur concentration
decoulent en partie d'apports extemes (ex. un contaminant) mais surtout d'echanges internes avec
la matrice solide du sol. La solution du sol reflete ainsi dans une certaine mesure la garniture
cationique de la matrice. Sa concentration en solutes, toutes especes confondues, est done tres
variable d'un endroit a un autre. Elle peut varier entre quelques parties par million (ppm) et un
pourcentage eleve (%). Les solutions ioniques les plus courantes sont (Musy, 1991) :
• cations : H+, Ca++, Mg++, Na+, K+, NH4+
• anions : OH~, Cl', HCOs', NOs', S04", COs"
Dans les sections qui suivent, deux categories de processus qui definissent la migration de 1'eau
souterraine et des contaminants dissous dans les sols, soit les processus hydrodynamiques
(physiques) et les processus chimiques (abiotiques) seront discutes. Le chapitre suivant
s'attardera aux difFerentes interactions abiotiques entre les particules du sol et les contaminants
presents dans les eaux souterraines. Le chapitre 5 decrira les processus biotiques regissant la
biodegradation de contaminants par les microorganismes du sol.
3.2 Principales composantes de Fecoulement de 1'eau souterraine
Les trois principaux phenomenes physiques formant les processus de transport hydrodynamique de
1'eau souterraine et des composes en solution sont 1'advection, la difiEusion, et 1'ecoulement
preferentiel ou dispersion mecanique. Les differents autres phenomenes abiotiques sont abordes
au chapitre 4.
L'advection refere au transport de masse des especes solubles avec 1'eau souterraine (Charbeneau
et al., 1993). Elle repond a la conductivite hydraulique du sol, au gradient hydraulique et a la
porosite du milieu (Knox et al., 1993). L'advection se veut done Ie mouvement longitudinal des
eaux souterraines et des contaminants dissous dans Ie sol. L'advection obeit a la Loi de Darcy
(Charbeneau^a/., 1993).
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La diffusion est un phenomene se deroulant a 1'echelle moleculaire, II s'agit en fait du mouvement
des molecules d'eau et des contaminants les uns par rapport aux autres, mouvement assimilable a
un mouvement Brownien. La diffusion s'effectue, dans Ie cas des contaminants dissous, d'une
region de forte concentration vers une region de faible concentration en vue d'atteindre 1'equilibre,
selon Ie coefficient de difftision propre a un contaminant dans un solvant donne. Dans Ie cas de
1'eau dans Ie sol, Ie coefficient de dispersion permet d'evaluer Ie deplacement de 1'eau a travers les
pores du sol. Les mouvements de diffusion des contaminants dans la phase aqueuse du sol
peuvent etre decrits mathematiquement par la premiere loi de Pick (Charbeneau et al., 1993).
Le troisieme mecanisme hydrodynamique est associe a la fois au transport fluidique de masse et a
la presence de pores dans Ie sol, et plus particulierement de 1'agencement des espaces poreux.
(Charbeneau et aL, 1993). Les molecules d'un fluide et les particules dissoutes a 1'interieur de ce
fluide ont tendance a s'eloigner les unes des autres selon trois phenomenes physiques. En premier
lieu, les particules les plus pres des parois d'un pore se deplacent plus lentement que celles se
trouvant au centre du canal forme par Ie pore (Knox et al., 1993). En second lieu, les variations
de dimensions d'un pore Ie long d'un canal entrament diflferentes vitesses de deplacement des
molecules dans ce pore (Charbeneau et al., 1993). Enfm, deux molecules adjacentes dans un fluide
peuvent emprunter en tout temps un pore different dans Ie sol, modifiant leurs parcours. II en
resulte un ecoulement preferentiel ou dispersion mecanique a travers la matrice du sol. Get
ecoulement est d'autant plus important en milieu heterogene puisque les dimensions et
1'agencement des pores varient grandement selon la nature du sol (sable, silt, argile, etc.) et de
Falternance des difFerents horizons de sol (Knox et al., 1993). Les resultats d'experiences menees
sur Ie terrain et en laboratoire demontrent que la dispersion mecanique est plus importante en
direction de 1'ecoulement de masse (dispersion longitudinale) qu'en direction perpendiculaire
(dispersion transversale). Les equations mathematiques decrivant ce phenomene farent elaborees
par Fickian (Charbeneau et al. , 1993).
La concentration d'une substance ou d'un contaminant se depla<?ant dans Ie sol, dans Pespace et
dans Ie temps peut etre exprimee par Fequation (Freeze et Cherry, 1979; Knox et al., 1993):
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ou les deux premiers termes de 1'equation representent les phenomenes de diffusion (D etant Ie
coefficient de difiEusion). Le troisieme terme represente Ie phenomene d'advection (ou v est la
velocite lineaire dans Ie sens de 1'ecoulement). Le quatrieme terme represente les phenomenes
d'adsorption et de desorption des contaminants sur les particules de sol (theme qui sera discute au
chapitre 4, section 4.1). Le cinquieme terme (a) represente les difFerents phenomenes abiotiques
(oxydoreduction, hydrolyse, echange ionique et formation de molecules complexes) qui seront
abordes au chapitre 4, et Ie dernier terme (r) correspondant aux interactions entre les contaminants
et les microorganismes et les enzymes du sol, sujets qui seront traites aux chapitres 5 et 6
respectivement.
3.3 Liaisons et interactions
3.3.1 Distribution de la charge electrique a la surface des particules
Comme discute precedemment (section 1.2.2), les substitutions isomorphiques a 1'interieur du
reseau cristallin des particules de sol par un ion de valence positive plus faible que 1'ion substitue
et les charges electriques provenant d'imperfections en bordure des molecules contribuent a la
presence de charges negatives en surface. Ce phenomene est generalement appele «charge fixe» a
la surface des particules. On Ie retrouve principalement dans les mineraux chlorite,
montmorillonite et vermiculite (Yong et al., 1992)
Parallelement, il existe a la surface de certaines particules du sol des charges variables (positive ou
negative) dont la nature depend du pH de la solution. II s'agit en fait de charges residuelles a la
surface des mineraux, principalement de type kaolinite (alternance des feuillets de silice et
d'aluminium 1:1). Les surfaces associees a ce phenomene sont appelees surfaces amphoteniques.
Outre la kaolinite, les constituants du sol possedant une charge variable en surface sont les
mineraux oxydes et hydroxydes, plusieurs composes inorganiques non cristallins et les composes
inorganiques (Yong etal., 1992).
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Dans la solution du sol, il existe un point ou la somme des charges positives et negatives a la
surface des particules, comblees par les ions en solution (principalement H et OH') et les
composes presentant des groupes fonctionnels actifs, est_^uU£. II n'y a alors plus de repulsion
electrique entre les differentes particules. Ce point se nomme «zpc» (point de charge nulle ou zero
point charge). Le pH de la solution associe a ce point se nomme pH du point de charge nulle
(Sigg^a/., 1992).
3.3.2 ModeLe de la double couche diffuse
Les charges negatives a la surface des particules argileuses forment un interface electrique.
Puisque la solution du sol contient des solutes presentant des charges positives, 1'interaction entre
les particules du sol et ces cations de la double couche electrique responsable de 1'arrangement des
charges positives et negatives a 1'interface electrique. A proximite de la particule, la couche
externe negative des particules et la premiere «rangee» de cations s'y rattachant ferment la double
couche electrique («electric double layer») (Young et al., 1992). La distribution des particules
positives et negatives hydrates ou partiellement hydrates des couches (ou nuages) subsequentes
forme la couche diffuse (CD). L'ensemble de ces deux modeles forme la double couche diffuse
(DCD). La figure 3.1 permet de visualiser la double couche diffuse.
Double couche electrique












Figure 3.1 Modele de la double couche diffase (tiree de Yong et a/., 1992, p. 93)
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Plusieurs modeles tentent d'evaluer Ie potentiel electrique moyen selon la distance a la particule
ainsi que les energies d'interactions enjeu. Yong et al. (1992) presentent les modeles de Gouy et
Chapman, Helmoltz, Stern, Grahame, DLVO et Flegmann. L'annexe 1 presente brievement
quelques-uns de ces modeles.
3.3.3 Attraction intermoleculaire
Les interactions moleculaires qui gouvernent les processus d'adsorption de 1'eau et des
contaminants sur les particules du sol reposent sur les couches electroniques des atomes et des
forces qui decrivent les interactions entre les electrons et Ie noyau. Une revue des differents types
de lien entre atomes (liens interatomiques) s'avere pertinente. II est possible de diviser les forces
d'attraction entre molecules selon la force des liens qu'elles produisent, soit les liens forts
(primaires) et les liens de plus faible energie (secondaires).
La plus grande force d'attraction entre atomes ou molecules est la force de Coulomb ou force
ionique, produisant les liens covalents et ioniques, Cette force decroTt selon Ie carre de la distance
separant les atomes (Freifelder, 1982). La liaison covalente (electrochimique) repose sur Ie partage
d'un doublet d'electrons entre deux atomes visant a atteindre la configuration electronique d'un
gaz rare. Ce partage produit une liaison tres stable et directionnelle. Les principaux atomes
formant ce type de liaison se trouvent au centre du tableau periodique. La molecule en resultant
peut produire ou induire un dipole. La liaison ionique (electrostatique) se produit lorsque deux
ions de charge opposee s'unissent. En fait, 1'atome presentant un electron de surplus dans ses
couches de valence efFectue Ie transfert de 1'electron hautement ehergetique a un atome dont les
couches electroniques superficielles sont deficientes en comparaison avec la configuration
electronique des gaz inertes. Ce transfert resulte en une liaison electriquement neutre (adsorption
physique) entre les atomes et un important dipole au sein de la nouvelle molecule qui elle-meme
peut induire un dipole au sein de la molecule adjacente (Streitwieser et Heathcock, 1985).
Les liaisons secondaires, malgre leur faible energie, sont tres importantes dans Ie transport des
contaminants dans Ie sol. La premiere categorie de liaisons secondaires repose sur les forces de
Van der Waals. II s'agit des forces d'attraction entre les molecules neutres a Finterieur desquelles
les centres positifs et negatifs instantanes sont separes, de fa^on a former des dipoles au sein de la
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molecule; il en resulte une interaction entre deux dipoles adjacents. Le dipole peut egalement
induire la formation d'un nouveau dipole dans la molecule adjacente, creant une attraction entre
les deux molecules (Yong etal., 1992).
L'energie d'interaction entre les molecules decrott selon Ie deuxieme jusqu'au septieme ordre en
fonction de la distance entre les molecules et Ie type d'interaction (dipole-dipole, dipole-ion, dipole
induit-dipole induit, etc.) (Yong et al., 1992). Par surcroit, plus la surface de contact entre deux
molecules est grande, plus I'energie d'interaction est elevee. Les forces de Van der Waals sont les
principales forces d'interaction entre les hydrocarbures (Streitwieser et Heathcock, 1985).
L'atome d'hydrogene peut attirer deux atomes electronegatifs partageant deux paires d'electrons
de images distincts et formant une liaison ionique avec chacun des atomes. Cette liaison se
nomme liaison hydrogene. Elle lui est unique a cause de sa petite taille (Yong et al., 1992). La
liaison hydrogene presente une plus grande energie d'interaction que les autres liaisons
secondaires. Elle est possible seulement avec les atomes presentant une electronegativite elevee,
comme 1'oxygene, Ie fluor et 1'azote (Streitwieser et Heathcock, 1985). La liaison hydrogene
forme un dipole permanent au sein de la molecule (ex, H^O). La liaison hydrogene est importante
dans la structure cristalline de la glace, dans Ie maintien en place des feuillets de silice et
d'aluminium a 1'interieur des mineraux argileux, dans 1'adsorption de 1'eau a la surface des
particules d'argile et 1'interaction entre les molecules organiques et les surfaces des particules
d'argile (Yong et al., 1992). Le tableau 3.1 presente une synthese des principales liaisons
atomiques et de leur energie respective.
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Traduit de Freifelder (1982, p. 76) et Yong et al.(1992, p.115)
3.4 Potentiel hydrique des sols et capillarite
Le potentiel hydrique d'un sol et la capillarite peuvent etre visualises de fa9on simple comme etant
un phenomeme de succion du sol, Ainsi, lorsque Ie sol est sature en eau, la solution du sol peut se
deplacer librement dans les espaces lacunaires. Toutefois, lorsque les surfaces des particules du
sol ne sont pas pleinement hydratees, la solution du sol est retenue par un phenomene de succion
des particules, limitant la migration de la solution du sol et des contaminants. L'experience de
Buckingham (Yong et al., 1992) permet de demontrer Ie concept du potentiel hydrique des sols et
la succion du sol formant la frange capillaire, L'experience repose sur une colonne de sol dont la
portion inferieure est immergee dans un recipient d'eau (figure 3.2, schema central) dont la surface
correspond au niveau de la nappe d'eau dans Ie sol sur la figure de droite.
Le graphe de gauche presente la colonne de sol immerge et les types d'energies potentielles
s'opposant dans Ie systeme de Buckingham, soit la capillarite et 1'effet gravitationnel. Au ftir et a
mesure que nous gravissons la colonne de sol. Ie potentiel hydrique decroit; il devient de plus en
plus negatif. A 1'oppose, 1'effet gravitationnel s'accroit avec 1'elevation au sein de la colonne. Le
graphique de droite montre que Ie contenu en eau dans la colonne de sol decroTt avec la hauteur,
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pour atteindre une valeur seuil (saturation irreductible) a laquelle Ie contenu en eau ne decroTt
plus. Par ailleurs, Ie point auquel Ie contenu en eau debate sa decroissance marquee est appele la
valeur d'entree d air du sol (Knox et aL, 1993). Elle est a peu pres egale a la hauteur de la frange
capillaire, delimitant la zone de capillarite de I'eau dans Ie sol et la zone ou 1'air devient continu
dans Ie sol. Le contenu en eau de la zone capillaire est directement lie a la surface active
specifique des particules 4e sol (Yong etal., 1992).





























^Frange capiUaire^l \ Zone saturee si Niveau d'eau
o_ .... too
Pourcentage de saturation
Figure 3.2 Illustration du concept du potentiel hydrique d'un sol et capillarite (tiree de Yong et
a/, 1992, p.126 etKnox^a/., 1993, p.35)
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4 LES INTERACTIONS ENTRE LES CONTAMINANTS DE LA SOLUTION DU SOL
ET LES PARTICULES DU SOL
Dans Ie chapitre precedent, les principaux processus hydrodynamiques regissant Ie transport des
contaminants furent mis en valeur. Dans Ie present chapitre, les processus abiotiques importants
dans Ie transport des contaminants dans Ie sol seront abordes. Les processus abiotiques afFectent
la migration des contaminants par les interactions qu'ils etablissent entre les contaminants et les
surfaces des particules de sol (adsorption, echange d'ions) ou en modifiant les proprietes physico-
chimiques des contaminants (hydrolyse, reaction redox) qui pourront par la suite interagir
difFeremment avec les surfaces des sols. La migration des contaminants est alors limitee par les
interactions entre les particules de sol, favorisant les phenomenes de degradation des contaminants
par les microorganismes et les enzymes du sol (chapitres 5 et 6). Les processus abiotiques decrits
dans ce chapitre sont 1'adsorption-desorption, les echanges ioniques, 1'oxydation-reduction
(oxydoreduction), la precipitation-dissolution, 1'hydrolyse, la cosolvation et 1'ionisation.
4.1 Adsorption-desorption
L'adsorption et la desorption sont deux mecanismes tres importants afifectant Ie transport des
contaminants dans Ie sol. II s'agit de 1'un des phenomenes abiotiques ayant Ie plus ete etudie
(Kwxetal., 1993)
4.1.1 Prmcines fondamentaux de 1' adsorption
L'adsorption (ou sorption) est definie comme 1'accumulation de composes a une interface
(Adamson, 1982). Les interfaces d'interet lors du transport des contaminants dans Ie sol sont
F interface liquide-solide et 1'interface liquide-air (Knox et al., 1993). Weber (1991) definit
1' absorption, phenomene difFicilement dissociable de 1'adsorption, comme 1'accumulation de
composes a 1'interieur de molecules organiques. Lors de 1'adsorption de contaminants a la surface
d'une particule, cette derniere forme Ie sorbant et Ie contaminant dissous dans la solution du sol Ie
sorbe.
En general, les reactions d'adsorption peuvent etre divisees en reactions basees sur 1'action d'un
sorbant ou d'un solvant. L'adsorption reposant sur 1'action d'un sorbant met enjeu les afFmites
entre la surface du sorbant et Ie contaminant en solution, comme par exemple 1'interaction entre un
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contaminant polaire ou ionisable et les sites a la surface des mineraux argileux favorisant les
echanges cationiques. L'adsorption basee sur la salvation se produit principalement en presence
de contaminants hydrophobes ou non polaires (contaminants organiques), difiTicilement solubles
dans 1'eau souterraine. En efFet, il est plus avantageux energetiquement pour un compose
organique de s'adsorber a la surface d'une particule organique ou de s'inserer a 1'interieur d'une
zone hydrophobe du sol que de demeurer au sein de la phase aqueuse.
Le phenomene d'adsorption d'un contaminant peut etre relie aux interactions physiques, chimiques
et d'echanges (Weber et al., 1982). II resulte d'une force electrostatique ou d'une combinaison de
difFerentes forces electrostatiques telles que les forces de Van der Waals, les liaisons hydrogenes,
Ie transfert de charge (liaison ionique), 1'echange de ligand, 1'echange d'ions, les interactions
dipole-dipole, dipole-dipole induit et ion-dipole, ainsi que la chemisorption (Knox et al., 1993).
La chemisorption est Ie fruit d'une reaction d'adsorption chimique de grande affinite entre la
surface de la particule du sol (principalement a 1'interieur de la couche interne d'Helmoltz) et Ie
contaminant (Yong etal., 1992).
A cause du deplacement de la solution du sol dans Ie sol, les reactions d'adsorption et la
desorption de contaminants solubles avec les particules du sol sont dependantes du temps et
n'atteignent pas instantanement 1'equilibre (Yin et at, 1997).
4.1.2 L'adsorption a 1'eauilibre
La theorie de 1'adsorption a 1'equilibre repose sur 1'hypothese que Ie taux d'adsorption est eleve
relativement a 1'ecoulement souterrain et que la cinetique de reaction est instantanee. L'equilibre
adsorption-desorption peut s'exprimer comme 1'interaction entre Ie sol et un contaminant pour
former un compose adsorbe (q) selon 1'equation suivante :
Ks
sol + contaminant (c) <=> q (4.1)
Kd
ou ks est la constante cinetique d'adsorption et ka, la constante cinetique de desorption.
Un exemple de 1'expression de la cinetique des taux de la reaction d'adsorption est donne dans
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1'equation suivante (Davidson et McDougal, 1973):
da=K. n C-Kna (4.2)
dt p.(l-r|)
ou q = masse de composes adsorbes par masse de sol (g/g)
C = concentration du contaminant dans 1'eau souterraine (g/1)
r\ = fraction des espaces lacunaires occupes par 1'eau (1/1)
ps = densite du sol (g/1)
A 1'equilibre, Ie taux instantane de reaction d'adsorption-desorption est egal a zero (0).
L'equation precedente peut done s'exprimer de la fa9on suivante (Knox et al., 1993);
q=KpCe (4.3)
ou Ce = concentration du contaminant (g/1)
Kp = coefficient de partition lineaire a 1'equilibre (1/g)
Cette expression simple de 1'adsorption a 1'equilibre permet de tracer les isothermes d'adsorption
lineaire sur Ie graphique de q vs Ce dont la pente sera Kp (figure 4.1). II est alors possible
d'evaluer la masse de contaminants adsorbes aux particules du sol selon la concentration de la
solution. Les equations de Langmuir et Freundlich (Sabatini et Austin, 1991) permettent de
definir certains parametres des isothermes d'adsorption a condition qu'un seul contaminant soit en
cause. Le modele de Langmiur est frequemment utilise pour evaluer Ie transport d'electrolytes
tels que des nutriments et des metaux (Harter et Baker, 1977; Brown et Combs, 1985) ou des
composes organiques neutres (Weber et al., 1991).
Le modele BET (Brunauer, Emmet, Teller, 1938) a ete developpe pour exprimer 1'adsorption
multicouche, puisque Ie modele de Langmuir ne permettait de considerer que 1'adsorption d'une
seule couche de contaminants (Benefield et at, 1982). Giles et at (1960) ont elabore une
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Figure 4.1 Isothermes lineaires d'adsorption (tiree de Knox et al., 1993, p, 59)
Dans Ie cas ou plusieurs contaminants se retrouvent en solution, Weber et al. (1991) ont demontre
qu'une competition pour Ie sorbant peut survenir. Cette competition pourrait s'expliquer par une
difference d'energie d'adsorption des differents sites du sol ou a cause du nombre limite de sites.
La theorie de 1'adsorption ideale d'un solute (IASI) a ete elaboree par Weber et al. (1991) afin
d'evaluer 1'adsorption a 1'equilibre d'une solution de plusieurs contaminants dans les eaux
souterrames.
Les dififerents parametres de 1'adsorption a 1'equilibre peuvent etre determines experimentalement
en laboratoire par 1'etude de colonne de sol (Gamerdinger et al., 1994) et par Ie mode «batch», ou
sur Ie terrain par 1'emploi d'un traceur. Le mode «batch» utilise une serie de reacteurs contenant
une quantite de sol identique auquel des concentrations connues de contaminants sont ajoutees.
Les reacteurs sont agites jusqu'a 1'atteinte de 1'equilibre d'adsorption (Mackay et Powers, 1987).
Par cette methode, Suen-Zone et al. (1996) ont pu demontrer que 1'adsorption du cadmium (Cd )
sur des sols du New Jersey suit les equations de Langmuir et augmente avec un accroissement du
pH sur 1'interyalle de pHde 3 a 10. Les differents echantillons de sol presentaient un contenu en
argile moyen avoisinant 20% et un contenu moyen en matiere organique de 1'ordre de 2,5 %. De
plus, a pH constant et concentration du metal constante. Ie niveau d'adsorption augmentait avec Ie
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contenu en matiere orgamque,
L'avantage de cette technique est qu'elle permet d'evaluer plusieurs parametres (concentration
chimique, pH, bruit de fond des ions dans Ie sol, etc.) (Knox et al., 1993). Cependant, 1'utilisation
de colonnes de sol permet une evaluation plus representative du sol naturel en ce qui a trait a
1'ecoulement naturel des eaux souterraines, Ie ratio liquide-solide au sein de la colonne, Ie potentiel
de surface, etc. (Knox et al., 1993). Cette methode est par contre plus exigeante en terme de
travail. La determination sur Ie terrain des parametres de transport des contaminants a 1'aide de
traceurs peut s'effectuer a 1'aide du gradient naturel ou par gradients induits (Mackay et al.,
1987).
Etant donne la charge considerable de travail que represente la determination des parametres de
1'adsorption a 1'equilibre, plusieurs auteurs ont elabore des facteurs de correlation impliquant la
fraction organique du sol (foe), Ie coefFicient de partition (Kp) et Ie parametre Koc, independant du
type de sol et fonction uniquement du contaminant en cause. Knox el al. (1993, p. 71-75)
presentent une revue des dififerentes correlations etablies.
4.1.3 La desorption a 1' equilibre
L'adsorption des pesticides a la matiere organique du sol est reversible. En effet, lorsque la
concentration du contaminant en solution au sein des espaces lacunaires diminue, au fur et a
mesure que Ie front de contamination se deplace parallelement a 1'ecoulement souterrain, la
desorption du contaminant de la phase solide a la phase liquide se produit; Ie contaminant se
deplace en direction du niveau energetique Ie plus faible (Knox et al., 1993). Cependant, Yin et
a/. (1997) ont observe que Ie taux de desorption de 1'ion Hg diminue avec 1'augmentation de la
fraction organique du sol, pour atteindre un certain niveau d'irreversibilite.
Plusieurs chercheurs ont observe une asymetrie (hysterese) des courbes de desorption en relation
avec les courbes d'adsorption (Swanson et Dutt, 1973; Miller et Chang, 1989). Swanson et Dutt
(1973) ont etabli que les parametres de desorption peuvent etre decrits par la relation de
Freundlich.
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L'hysterese de desorption peut etre evaluee en laboratoire, par la methode «batch», parallelement
a I'etude des isothermes de desorption. Apres atteinte de 1'equilibre d'adsorption-desorption en
reacteurs, Ie surnageant du reacteur est elimine et remplace par de 1'eau distillee. Les reacteurs
sont agites jusqu'a 1'atteinte de 1'equilibre de desorption. Les donnees recueillies sont ensuite
portees en graphique, comme Ie demontre la figure 4.2. Elle presente un exemple de trois






Figure 4.2 Isothermes d'hysterese de desorption (tiree de Knox et al., 1993, p.76)
4.1.4 L'adsorption et la desorption sans equilibre
Dans Ie but d'evaluer les reactions d'adsorption ne presentant pas d'equilibre et obsen/ees
experimentalement, il flit necessaire d'adopter Ie concept de phases successives pour decrire
certains processus d'adsorption. Tout comme pour Ie cas d'une reaction enzymatique, ce concept
favorise la presence d'une ou plusieurs etapes limitantes regissant la vitesse d'adsorption
(Benefield et al., 1982). La premiere etape consiste en la diffiision du sorbe de la phase liquide
vers la surface du sol (transfert a travers la pellicule). A la seconde etape. Ie sorbe doit diffuser a
travers les pores de la matrice pour atteindre les sites d'adsorption (difiEusion inteme ou
intraparticulaire). Enfin, 1'adsorption entre Ie sorbe et Ie sorbant se produit. Cette conception de
1'adsorption sans atteinte de 1'equilibre est presentee a la figure 4.3.
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Figure 4.3 Concept des phases successives (tiree de Knox et a/., 1993, p. 77)
Les etapes limitantes de transfert a travers la pellicule et de transfert inteme sont classees comme
parametres physiques de 1'absence d'equilibre, tandis que 1'adsorption est un parametre chimique
(Knox et cd., 1993). Plusieurs modeles mathematiques visant a evaluer les parametres chimiques
de 1'adsorption-desorption sans equilibre ont ete elabores. Pour de plus amples explications, Ie
lecteur est refere a Davidson et McDougal (1973), Cameron et Klute (1977) et Rao et Davidson
(1979). II en va de meme pour les parametres physiques ou Ie lecteur est invite a consulter
Davidson et McDougal (1973), van Genuthen et Wierenga (1976), Roberts et al. (1987),
Crittenden et al. (1986) et Nkedi-Zizza ^ a/. (1989).
Bmsseau et Rao (1989) ont effectue une revue de la litterature pour un large eventail de composes
chimiques et de sols et ont conclu que 1'absence d'equilibre dans 1'adsorption-desorption decoule
de la diffusion a travers la matiere organique du sol.
4.2 Cosolvation
La cosolvation, tout comme 1'ionisation, est 1'un des phenomenes particuliers de 1'adsorption
bases sur la solvation. Toutefois, la cosolvation favorise la presence d'un contaminant a 1'interieur
du solvant au detriment du phenomene d'adsorption en augmentant la solubilite des contaminants
(Knox^a/., 1993).
La cosolvation repose sur la presence de plusieurs solvants miscibles mutuellement au sein de la
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phase liquide mobile, comme les eaux souterraines et dififerents solvants organiques. Par exemple,
si F on considere un site d'enfouissement de dechets organiques dangereux, Ie lixiviat organique
produit par les dechets enfouis peut atteindre la nappe d'eau souterraine. Le presence potentielle
d'un cosolvant organique au sein de la nappe d'eau favorise la dissolution et Ie transport de
contaminants organiques hydrophobes solubles au sein du cosolvant organique.
Rao et al. (1985) ont developpe un modele theorique visant a evaluer 1'importance de la
cosolvation, entre 1'eau et les solvants organiques polaires, sur 1'adsorption et la migration des
contaminants organiques. Le modele repose sur 1'hypothese que 1'adsorption est Ie resultat
d'interactions hydrophes (ou solvophobes). Rao et at (1985) proposerent les equations suivantes




et Kp = coefficient de partition de la solution de solvants
a = constante empinque
/ = fraction du cosolvant
Ayc = difference d'energie libre a 1'interface (ergs / A2) entre 1'interface aqueuse et Finterface
du cosolvant organique respectivement
HSA = surface hydrocarbonee (A )
k = constante de Boltzman (ergs / °K) et T = temperature, °K.
De la premiere equation, on note que Ie ratio Kpm : Kpw decrolt exponentiellement lors de
1'augmentation de la fraction du cosolvant. De plus, la seconde equation montre que la valeur de
o , a une concentration donnee, est fonction uniquement des proprietes du solute et du solvant,




Certains composes peuvent gagner ou perdre un proton selon Ie pH de la solution et passer d'un
compose neutre a une Forme ionique. Pour les composes organiques, 1'ionisation permet
d'accroTtre significativement la solubilite du compose dans 1'eau souterraine (solvant polaire).
Ainsi, parallelement a 1'augmentation de la solubilite, 1'adsorption decroTt.
La perte de protons entrame la production de composes anioniques. Pour les composes
organiques de charge negative, 1'adsorption aux mineraux argileux est limitee. Consequemment,
une diminution de 1'adsorption au profit de la dissolution dans 1'eau souterraine se produit. Par
centre, Ie gain d'un proton par un contaminant produira un cation. Celui-ci peut s'associer a la
matrice du sol de fa<?on plus intense selon la capacite d'echange cationique des mineraux argileux
(adsoq)tion par echange d'ions). En somme, 1'impact du phenomene d'ionisation des
contaminants sur 1'adsorption depend de 1'adsorption relative de la forme neutre ou ionisee d'un
compose (Knox etal., 1993).
L'ionisation d'un compose organique selon Ie pH peut etre illustree par Ie cas du 2,4,5-
trichlorophenol. Considerant Ie pH de la solution, Ie 2,4,5-trichlorophenol peut perdre un proton
et s'ioniser pour former 1'anion 2,4,5-trichlorophenolate. La perte de protons par Ie 2,4,5-
trichlorophenol est d'autant plus importante que Ie pH augmente. La valeur du Koc (coefficient
d'adsorption du sol) pour Ie compose neutre est 2330 alors qu'il est pres de zero (0) pour 1'anion.
Cette valeur permet de confirmer 1'augmentation de la solubilite de 1'anion (Johnson et al., 1989).











I - V ~ ——i T
7.0 7.5 8.0 8.5
p"
Figure 4.4 Koc vs pH pour Ie 2,4,5-trichlorophenol (tiree de Knox et at, 1993, p.90)
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4.4 Echange d9 ions
La reaction d'echange d'ions est un phenomene particulier de 1'adsorption. Dans Ie sol, la portion
argileuse est la portion la plus frequemment impliquee dans les echanges ioniques a cause de sa
charge residuelle en surface. En effet, 1'echange ionique se produit lorsque les charges a la surface
des particules peuvent etre neutralisees avec plus d'efficacite par les ions en solution que par les
ions deja adsorbes. Par exemple, dans une solution a faible concentration electrolytique, si 1'ion
sodium (monovalent) se trouve accumule a la surface des particules et que la solution du sol
permet Ie transfert de 1'ion calcium (divalent) a 1'interieur de la pellicule, 1'ion sodium sera desorbe
et remplace par 1'ion calcium. L'echange ionique se produit, car les charges de surface sont
neutralisees plus efficacement par un cation divalent. Cependant, une solution constituee d'une
forte concentration d'ions monovalents (fortement electrolytiques) peut entramer, par 1'eflfet de
masse, la desorption d'un ion divalent (Knox et at, 1993).
La selectivite ionique des surfaces favorisant 1'echange ionique est la suivante (Mitchell, 1976) :
Na+< Li+ < K+ < Rb+ < Cs+ < Mg2+ < Ca2+ < Ba2+ < Cu2+ < A13+ < Fe3+ < Th4+. Cette sequence,
comme vu precedemment, peut etre modifiee par 1'effort de masse. Les cations les plus
frequemment identifies comme participants a 1'echange ionique sont les composes ou elements
inorganiques, Toutefois, les cations organiques sont egalement susceptibles d'efFectuer 1'echange
ionique lorsqu'ils ont ete ionises.
Le phenomene de 1'echange ionique repose sur deux facteurs importants, soit Ie niveau d'intensite
d'adsorption des ions susceptibles d'etre echanges par la matrice et Ie taux d'echange ionique, Le
niveau d'adsorption de la surface d'une particule de sol depend de la superficie de la matrice
presentant des sites susceptibles a 1'echange. Comme discute auparavant. Ie parametre permettant
d'evaluer 1'intensite d'echange d'une surface est la capacite d'echange cationique de la matrice.
Plus la capacite d'echange cationique est grande, plus 1'echange ionique a la surface des mineraux
est elevee. Le taux d'echange repose sur la localisation des sites d'interaction ionique, et par
extension 1'arrangement des feuillets formant une particule de sol, Ainsi, plus un cation doit
penetrer profondement a 1'interieur de la particule, plus les echanges sont lents. Par exemple, les
echanges se produisent plus rapidement a la surface des mineraux kaolinite (feuillet 1:1) qu'a celle
des mineraux illite (feuillet 2:1) et plus rapidement qu'a la surface des mineraux montmorillonite.
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4.5 Oxydoreduction
Les processus d'oxydoreduction sont souvent lents; par consequent, 1'equilibre n'est souvent pas
atteint. Le tableau 4.1 donne les constantes d'equilibre de plusieurs couples redox (demi-
reactions) importantes pour etablir la constante d'equilibre des reactions (completes)
d'oxydoreduction jouant un role significatif dans les eaux naturelles. II est alors possible de
determiner quelles reactions sont thermodynamiquement possibles (AG < 0) et la composition de
la solution du sol a 1'equilibre (Sigg et al., 1992).
Le potentiel redox (ps), parametre d'intensite pour un equilibre d'oxydoreduction, defimtja
possibilite de realisation d'une reaction d'oxydoreduction. II est defini mathematiquement comme
Ie logarythme negatifde la concentration en electrons de la solution (equation 4.5), soit 1'activite
electronique de la solution.
ps- - log {e} (4.5)
Un faible ps indique une forte activite des electrons et des conditions reductives, alors qu'un p8
eleve signifie une faible activite electronique et des conditions oxydantes (Knox et al., 1993).
L'environnement souterrain peut etre divise en regions redox, sous un pH de 7,0, telles que p8 >
7, region oxique; 2 <p8 < 7, region suboxique; p£ < 2, region anoxique. La figure 4.5 montre une
representation graphique du pH en fonction du ps, permettant de visualiser les differentes regions
redox principalement rencontrees dans les sols (portion ombragee). La portion delimitee par la
ligne pointillee designe la region ou les microorganismes du sol se developpent naturellement
(Knox et al., 1993). Cela est important puisque plusieurs reactions redox sont catalysees par des
microorganismes, principalement des bacteries (Sposito, 1989)
Dans un sol, en condition fermee, certains composes chimiques peuvent etre reduits selon la
sequence presentee au tableau 4.2. Alors que Ie ps descend sous la barre du 11, 1'activite
electronique est suffisante pour la reduction de 02 (g) en H^O (1). Sous un ps inferieur a 5,
1'oxygene gazeux n'est plus stable dans Ie sol. A un ps se situant entre les valeurs 5 et 11,
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;oH = 7 correspond ^ l'acdvit6 des dlectrons lorsque I'acuvit^ des r^ducteurs et oxydanis
esl 6gale & 1, ^ pH= 7.0 (25° Q. Dans ce cas, avec un nombre d'61ecirons mis enjeu toujours 6gal b 1
et HH Ie nombre de protons, pe^ ^ 7 = pe° - HH • pH = log K -7 • HH.
Ces valeurs s'appliquent ^ la condition que (HCO-}) = 10-3 M.
NADP = Nicounamide ad^nine dinucl6oude phosphaie.
Tire de Sigg etat (1992, p.241)
du potentiel redox, la reduction des composes se deroule selon la sequence suivante : N, Mn, Fe et
S. En general, les microorganismes aerobies ne peuvent survivre sous un ps inferieur a 5; les
bacteries denitrifiantes se developpent entre 0 et 10; et les bacteries reductrices de composes
sulfures «travaillent» difficilement a un ps superieur a 2. Le tableau 4.2 montre que 1'ion

















Figure 4.5 pE versus pH indiquant certaines regions du sol (tiree de Knox et a/., 1993, pl 03)
Les elements du sol les plus souvent impliques dans les reactions redox sont C, N, 0, S, Mn et Fe.
De plus, les elements As, Se, Cr, Hg et Pb presents dans les sols a cause d'evenements de
contamination, sont egalement susceptibles d'etre impliques dans les reactions redox (Johnson et
al, 1989).
La stabilite d'un systeme d'oxydoreduction vis-a-vis une variation de ps peut etre definie par Ie
pouvoir tampon d'oxydoreduction, S, selon 1'equation suivante:
S= dCp (4.6)
d ps
ou Cpest la concentration d'un reducteur ajoute.
Dans les sols, la matiere organique joue Ie role de tampon a la fois pour Ie ps et Ie pH, puisqu'elle
represente un reservoir de protons et d'electrons. Pour de fortes valeurs de ps, la matiere
organique est mineralisee. Dans ces conditions, 1'alcalinite et la concentration des substances
nutritives NOs', S04 et HP042'augmentent alors que Ie fer et Ie manganese sont immobilises.
59
TABLEAU 4.2 SEQUENCES DES REACTIONS REDOX EN CIRCUIT FERME
Demi-Reaction de reduction Intervalle de
1/4 O^g) + H+(aq) + e-(aq) = 1/2 H^) 5.0-1 1.0
1/2 NO^-(aq) + H+(aq) + e-(aq)=l/2 NO^(aq) +1/2 H^OW 3.4-8.5
1/2 N03-(aq) + 6/5 H+(aq) + e-(aq) =1/10 N^g) + 3/5 H^)
1/8 N03-(aq) + 5/4 H+(aq) + e-(aq) = 1/8 NH4+(aq) -h 3/8 H^0(£)
1/2 MnO^s) + 2H+(aq) + e-(aq) = 1/2 Mn2+(aq) + H^W 3.4-6.8
Fe(OH)3(s) + 2H+(aq) + e-(aq) = Fe2+(aq) + 3H/)W 1.7-5.0
FeOOH(s) + 2H+(aq) + e-(aq) = Fe2+(aq) + m^OW
1/8 S042-(aq) + 9/8 H+(aq) + e-(aq) = 1/8 HS-(aq) + 1/2 H^OW -2.5-0.0
1/4 SO^-(aq) + 5/4 H+(aq) + e-(aq) == 1/8 S^O.^aq) + 5/8 H^OW
1/8 S042-(aq) + 5/4 H+(aq) + e-(aq) = 1/8 H^S(aq) + 1/2 H^^)
Traduit de Knox et al. (1993, p.105)
Aux faibles valeurs de ps correspondent de plus fortes concentrations en cations des substances
nutritives NlV, Fe , Mn2+. Ces cations entrent alors en concurrence avec K+, Mg2+ et Ca2+ pour
les reactions d'echanges d'ions dans les mineraux du sol (Sigg et al., 1992).
Un exemple de reactions redox se deroulant dans Ie sol et decoulant du deplacement d'un panache
de contamination dans les eaux souterraines peut etre Ie deversement accidentel d'hydrocarbures
dans une zone saturee aerobie. L'hypothese d'un systeme ferme doit cependant etre posee.
Initialement, 1'oxygene sera reduit, agissant comme accepteur d'electrons lors de 1'oxydation du
contaminant organique. La concentration en oxygene diminuant, un second accepteur d'electrons
doit prendre Ie relais. Les composes NOs', Mn02, Fe(OH)s et S042', en ordre de preference,
peuvent alors agir comme accepteurs d'electrons. Parallelement a la reduction subsequente des
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differents accepteurs d'electrons, Ie potentiel redox diminue. La figure 4.6 presente un tel
scenario d'apres Bouwer et McCarty (1984).
Elle montre la diminution de concentration du contaminant organique due a 1'oxydation
bacterienne ainsi que 1'impact des reactions de reduction sur les differents accepteurs d'electrons.
Par exemple, I'oxygene est present au depart puis disparaTt. En somme, la figure 4.6 permet de
visualiser Ie cheminement de 1'oxydation de composes organiques (benzene chlore, styrene,
ethylbenzene et naphtaline) a travers les differents systemes de degradation des microorganismes
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Figure 4.6 Reactions redox dans les sols (tiree de Knox et al., 1993, p. 108).
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4.6 Formation de molecules complexes
La formation de molecules complexes se produit lorsqu'un cation metallique interagit avec un
anion ou un groupe fonctionnel anionique du sol, tel que OH', Cl', S042', COs2', POs3', CN', jouant
Ie role d'un ligand inorganique. Les principaux cations impliques sont les metaux de transition et
les metaux alcalins provenant du sol.
Dans Ie cas d'un ligand organique, la formation de molecules complexes implique 1'interaction
entre un cation metallique et au moins deux groupes fonctionnels organiques ou inorganiques du
ligand au sein d'une liaison covalente coordonnee (Yong et al., 1992). Le terme coordonne
signifie que les electrons impliques dans les liaisons covalentes ne sont fournis que par Ie ligand.
La molecule issue d'un ligand pouvant former plusieurs liens (multidente) est plus stable qu'un
ligand ne permettant la formation que d'un seul lien (monodente). La formation de molecules
complexes par liaison coordonnee impliquant un ligand multidente se nomme la chelation, et Ie
complexe forme, Ie chelat (Yong et al., 1992).
4.7 Hydrolyse
La reaction de difFerents composes chimiques avec 1'eau se nomme 1'hydrolyse. L'hydrolyse des
contaminants organiques et de 1'eau produit generalement desjdcQols et des alcenes (Johnson et
al., 1989). Certains groupes fonctionnels tels que les amides, les carbamates, les epoxides, les
esters aromatiques et aliphatiques, les alkyl et les aryl halogenes, les nitriles et les esters
phosphores sont tres susceptibles a la reaction d'hydrolyse (Knox et al., 1993).
Les reactions d'hydrolyse peuvent etre catalysees par des microorganismes ou sous controle
abiotique. L'hydrolyse biotique et abiotique contribue conjointement a la degradation des
composes dissous dans la solution du sol (Wolfe et al., 1989). Dans Ie cas de 1'hydrolyse
biodependante, la biomasse et la concentration enzymatique influencent directement Ie niveau
d'activite hydrolytique. En condition abiotique, Ie pH, la temperature, la quantite de matiere
dissoute et la concentration en ions metalliques dissous peuvent influencer Ie niveau d'hydrolyse.
L'effet du pH peut entramer des modifications des comportements acido-basiques de la solution et
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des composes ainsi que des changements dans la speciation des composes. Par exemple, Ie taux
d'hydrolyse catalyse par un milieu acide augmentera avec la diminution du pH et inversement pour
Fhydrolyse basique. Les equations d'Arrhenius sont souvent utilisees pour regler Ie taux
d'hydrolyse en fonction de la temperature de la solution, puisque celle-ci peut influencer
significativement Ie taux de reaction (Benefield et al., 1982). En efFet, pour une augmentation de
10°C de la solution, Ie taux d'hydrolyse peut changer jusqu'a un facteur de 2,5 (Wolfe et al.,
1989). Enfin, certains ions metalliques comme Ie calcium. Ie cuivre, Ie magnesium, Ie fer, Ie cobalt
et Ie nickel, en concentration elevee, catalysent 1'hydrolyse de certains composes chimiques (Knox,
1993). Cependant, a des concentrations avoisinant les concentrations naturellement rencontrees
dans les eaux souterraines, les recherches semblent conclure que 1'action des ions metalliques sur
Ie taux d'hydrolyse est peu significative (Wolfe et at, 1989).
Le type de sol. Ie potentiel d'adsorption et Ie contenu en eau du sol influencent Ie taux
d'hydrolyse. La proportion sable-silt-argile modifie Ie taux d'hydrolyse des composes organiques.
Plus la fraction argileuse est importante, plus la surface specifique est grande, et plus la capacite
d'echange cationique est elevee, plus Ie taux d'hydrolyse est favorise (Knox et a/., 1993). II a ete
suggere que les cations associes avec les mineraux argileux catalysent 1'hydrolyse des composes
organiques (Wolfe etal., 1989).
En somme, Ie contenu en eau des sols sert de milieu reactionnel pour 1'hydrolyse biotique et
abiotique. Ainsi, Faccroissement du contenu en eau du sol entrame inevitablement 1'augmentation
du taux d'hydrolyse (Wolfe et a/., 1989),
4.8 Interactions avec les composes organiques
Les composes organiques lipophiles, tels les hydrocarbures, sont hydrophobes. Us sont solubles
dans un solvant non polaire mais difficilement solubles dans 1'eau. De telles substances ont
tendance a se concentrer dans un environnement non polaire et non aqueux, par exemple sur une
surface ou une particule organique. De nombreuses substances organiques comme les savons, les
detergents, les acides gras, les acides humiques et fulviques possedent a la fois des caracteres
hydrophobes et hydrophiles : ce sont des substances amphiphiles. L'absorption des composes
hydrophobes par les substances en suspension, les sediments, la biomasse ou les sols est fonction
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de la lipophilicite de ces substances et du contenu en carbone organique des matieres solides
absorbantes. Le coefficient d'absorption ou de partition, Kp, peut souvent etre exprime en
fonction du coefficient de distribution octanol-eau, Kow, et de la teneur en carbone organique de la
phase solide (fraction du poids), foe :
Kp = b foe (KOW^ (4.7)
ou a et b sont des constantes. En d'autres termes, la matiere organique de la matiere solide
(poreuse) se comporte de la meme maniere que 1'octanol, et les substances organiques sont «ab»-
sorbees dans cette matiere organique. La distribution de certains composes organiques non
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Distribution des composes organiques non polaires entre la matiere solide et les
eaux souterraines (tiree de Sigg etal., 1992, p. 3 05)
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4.8.1 Hvdrocarbures
Dans Ie cas des composes organiques polaires (presence des groupements C=0 ou C=N), la
sorption aux particules du sol peut se faire par echange d'ions, protonation, liaison hydrogene ou
par interaction ion-dipole. Les hydrocarbures petroliers non polaires, qui sont les plus frequents,
ne permettent qu'une faible interaction avec les surfaces des particules argileuses (interaction de
Van der Waals) et de ce fait, un faible taux d'adsorption. De nombreuses etudes montrent que la
sorption des hydrocarbures sur les particules du sol diminue lorsque la teneur en eau augmente et
qu'elle reste inferieure a 2 %. Au-dela de cette teneur en eau, il n'y a plus de progression dans la
sorption (English et Loehr, 1991). L'eau forme une couche autour des particules du sol et
empeche les hydrocarbures de s'approprier les sites d'adsorptivite, Une competition entre 1'eau et
les hydrocarbures prend place au detriment de ces derniers (English et Loehr, 1991).
La formation de micelles colloidales a partir de 1'agregation de composes amphiphiles
(hydrocarbure moleculaire ou ionique) permet d'augmenter la solubilite apparente des
hydrocarbures dans les eaux souterraines en creant des regions non polaires, au sein des eaux
souterraines, a 1'interieur desquelles les composes organiques peuvent se dissoudre (Yong et al.,
1992). Yong et Rao (1991) indiquerent que 1'adsorption des hydrocarbures a la surface des
particules argileuses ne se deroule que lorsque Ie niveau de solubilite est depasse et que les
hydrocarbures sont presents sous forme de micelles. Les forces de Van der Waals impliquees dans
1'adsorption des micelles sont additives (Yong etal., 1992).
4.8.2 Polymeres
Les polymeres organiques sont des macromolecules constituees d'unites chimiques simples
repetees a plusieurs reprises, Le polymere peut etre lineaire, branche, ou les deux a la fois,
formant un reseau tridimensionnel complexe. La longueur d'un polymere est representative du
nombre de repetitions de 1'unite chimique de base, appele degre de polymerisation (Yong et al. ,
1992).
Selon Tengh (1982), 1'adsorption des polymeres neutres tels que Ie polyvinyle alcool repose sur la
liaison hydrogene entre Ie groupe fonctionnel alcool du polymere et les atomes d'oxygene de la
surface argileuse. Elle est influencee par la valence des cations effectuant les echanges ioniques et
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la concentration electrolytique de la solution. Dans Ie cas des polymeres charges positivement (ex.
polysulfone), 1'adsorption aux particules argileuses se produit par liaisons electrostatiques.
L'adsorption des polymeres de charges negatives se deroule sous conditions acide et concentration
electrolytique elevee au sein du reseau de pores du sol. Les charges negatives des polymeres sont
alors neutralisees par les ions hydrogenes et les electrolytes. Un pont hydrogene peut alors se
produire entre les polymeres et les sites negatifs presents a la surface des particules argileuses,
suite au deplacement des cations stabilisant ces charges.
L'adsorption de polymeres organiques a la surface des particules argileuses diminue Ie caractere
hydrophile de la surface. Celui-ci devient organophile au far et a mesure que les cations
inorganiques sont remplaces par les polymeres organiques. Ainsi, la capacite d'adsorption des
particules de sol pour les hydrocarbures petroliers augmente. L'adsorption depend alors des
forces de Van der Waals et de liaisons hydrogenes (Yong etat, 1992).
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5 LES INTERACTIONS DES PARTICULES SOLIDES AVEC LES
MICROORGANISMES
Lors de leur deplacement dans Ie sol, une degradation naturelle des contaminants par les
microorganismes du sol peut se produire. Les contaminants sont done soumis a des phenomenes
biotiques qui permettent de limiter leur dispersion. Toutefois, il est possible de favoriser la
degradation des contaminants. Le traitement biologique des sols contamines implique egalement
la transformation de composes chimiques toxiques, transportes par la solution du sol et en
interaction avec les particules du sol, en composes non toxiques, par 1'action enzymatique des
microorganismes du sol. Le present chapitre permet de mieux cerner les microorganismes du sol
ainsi que les processus metaboliques impliques dans la biodegradation des contaminants.
5.1 Proprietes des microorganismes
La respiration cellulaire implique 1'oxydation d'un premier compose et la reduction d'un second
lors des reactions d'oxydoreductions catalysees par des microorganismes. Les microorganismes
du sol peuvent etre divises en quatre (4) categories selon leur besoin respiratoire (accepteur final
d'electrons) (Pelczar et al., 1986).
• Les bacteries aerobies ont besoin de 1'oxygene comme accepteur d'electrons pour la
croissance cellulaire et les reactions metaboliques. Elles utilisent la respiration aerobie
pour se developper. On retrouve dans cette categorie les bacteries Bacillus,
Pseudomonas, Hyphomicrobium, Flavobacterium, etc. (Kerr, 1994).
• Les bacteries anaerobies utilisent un accepteur d'electrons autre que 1'oxygene, celui-ci
pouvant etre toxique pour plusieurs microorganismes anaerobies (anaerobie stricte). La
respiration est alors anaerobie ou anoxique. On retrouve les microorganismes
Methanosarcina, Desulfomonile et Acetobaterium au sein de ce groupe (Kerr, 1994).
Cependant, certaines bacteries anaerobies peuvent tolerer de faibles concentrations en
oxygene (bacteries anaerobies tolerantes). Certains microorganismes de 1'espece des
Psendomonas sp. se retrouvent dans cette categorie.
• Les bacteries anaerobies facultatives ne requierent pas obligatoirement de 1'oxygene pour
se developper. Elles peuvent toutefois, lorsqu'il est present, 1'utiliser comme source
67
d'energie. On retrouve dans cette categorie Ie microorganisme Desulfuromonas
palmitatis (Coates etal., 1996).
• Enfin, les microaerophiles ont besoin de faibles concentrations en oxygene pour se
developper, mais ne peuvent tolerer la concentration en oxygene de 1'atmosphere (Pelczar
etal., 1988etKnox^a/., 1993).
Les microorganismes du sol presentent des systemes enzymatiques particuliers (voir chapitre 6)
permettant la biodegradation des composes naturels presents dans la biosphere. Cependant, les
sols contamines contiennent principalement des composes anthropiques difFiciles a degrader. Face
a ces produits, les systemes enzymatiques necessitent une periode d'adaptation prealablement a
1'amorce de la degradation. La periode d'acclimatation complete, quoique variable selon les
microorganismes, favorise un haut taux de biodegradation des difFerents contaminants chimiques,
suivant 1'exposition de la biomasse aux contaminants,
5.1.1 Proprietes de la membrane cellulaire
La membrane cellulaire bacterienne peut se diviser en deux categories selon Ie resultat (positif ou
negatif) a un test de coloration, developpe a la fin du dix-neuvieme siecle par Hans Christian
Gram. Les bacteries soumises a un colorant violet et dont la coloration persiste apres lavage sont
defmies comme etant gram-positives. A 1'oppose, les bacteries decolorees par les etapes de lavage
sont gram-negatives (Kleinsmith et Kish, 1988). Les membranes formant la couche externe d'une
cellule bacterienne sont composees, de 1'interieur vers 1'exterieur de la cellule, d'une membrane
plasmique, d'un espace periplasmique et d'une paroi cellulaire rigide,
La paroi cellulaire des bacteries gram-positives est une structure de 30 a 100 nm d'epaisseur,
localisee directement a 1'exterieur de la membrane plasmique, Elle est formee principalement d'un
complexe polysaccharide-peptide appele peptidoglycan. La portion polysaccharide du complexe
est composee de residus de N-acetylglucosamine et d'acide N-acetylmuramique en alternance, lies
par un peptide (lien peptidique). Ces peptides ne peuvent etre formes uniquement que de quelques
acides amines (D- et L-alanine, acide D-glutamique, L-lysine, L-serine, glycine et acide
diaminopimelique) (Kleinsmith et Kish, 1988). Certaines autres molecules peuvent s'interposer et
remplacer les composantes du peptidoglycan. Parmi ces composes se trouvent des polypeptides,
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des polysaccharides et 1'acide techo'i'que. L'acide techoi'que est lie de fa9on covalente au squelette
de peptidoglycan et regularise 1'activite de certains enzymes et la liaison de cations.
La paroi cellulaire des bacteries gram-negatives possede une epaisseur de 3 a 8 nm. Elle presente
une structure exterieure a la couche de peptidoglycan. Cette membrane externe est formee d'une
double couche lipidique associee avec des proteines. Sa composition, quoique semblable a celle
de la membrane plasmique, est diflferente de cette derniere. Contrairement a la membrane
plasmique, la paroi externe est composee de lipopolysaccharides amphiphiles. De plus, elle
comporte plusieurs composes proteines dont la fonction est de faciliter Ie mouvement des
composes hydrophiles a travers la membrane. Us jouent ainsi Ie 'role de pores au sein de la
membrane externe (Kleinsmith et Kish, 1988).
La membrane cellulaire des bacteries gram-positives et gram-negatives joue un role de protection
pour la cellule en regissant les echanges entre 1'interieur et 1'exterieur et controlant les
phenomenes osmotiques (Kleinsmith et Kish, 1988). Elle permet 1'entree de nutriments et
1'excretion d'enzymes extracellulaires utilises dans la transformation de composes organiques.
La membrane plasmique est impliquee dans trois phenomenes majeurs : en plus de reguler les
echanges entre 1'interieur et 1'exterieur de la cellule, elle controle les communications entre les
cellules et 1'adhesion cellulaire et constitue Ie siege de nombreuses reactions enzymatiques et de
processus metaboliques (Kleinsmith et Kish, 1988).
Les echanges entre Ie cytoplasme cellulaire (portion interne de la membrane plasmique contenant
les organelles de la cellule et siege des reaction vitales de la cellule) et 1'exterieur se deroulent
selon quatre mecanismes : 1) la difiEusion simple a travers la membrane plasmique, 2) la diffi-ision
facilitee, 3) Ie transport actif et 4) 1'endocytose et 1'exocytose (Kleinsmith et Kish, 1988), La
dififusion simple refere au mouvement d'un solute d'une region de forte concentration vers une
region de faible concentration. La dif&sion simple englobe a la fois Ie mouvement des solutes et
des molecules d'eau (osmose). La membrane plasmique est dite de permeabilite selective puisque
certaines molecules, notamment les composes de petites tallies ou liposolubles, tendent a traverser
la membrane plus rapidement que les autres molecules,
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La difiusion facilitee est semblable a la diffusion simple, a 1'exception que des transporteurs
specifiques interagissent avec les composes pour augmenter Ie taux de diffusion a travers la
membrane (ex. Ie glucose et les ions chlores, Ie bicarbonate). Les transporteurs sont susceptibles a
la presence d'inhibiteurs competitifs et non competitifs (Kleinsmith et Kish, 1988). Le transport
actif est Ie mecanisme de transport utilise par la cellule pour favoriser Ie deplacement de
substances a travers la membrane plasmique contre un gradient de concentration. Par exemple, Ie
transport actifdu K a 1'interieur de la cellule est couple a 1'expulsion du Na par la pompe Na K
ATPase, selon un changement de la conformation du transporteur proteique induit par des cycles
successifs de phosphorylation et de dephosphorylation. Certaines bacteries utilisent Ie transport
actifpour 1'ingestion du sucre et du lactose (Kleinsmith et Kish, 1988).
Les communications entre les cellules ainsi que 1'adhesion cellulaire, utilisees par les organismes
superieurs dans la formation de tissus et d'organes, sont sous Ie controle des glycoproteines de la
membrane plasmique. Enfin, les enzymes a la surface des cellules sont impliques dans les
difiFerents processus de degradation des nutriments et des contaminants, la construction de la
membrane cellulaire, les modifications enzymatiques de solutes durant Ie transport vers 1'interieur
de la cellule, les reponses hormonales et egalement la reconnaissance cellulaire (Kleinsmith et
Kish, 1988).
L'interaction des contaminants avec la membrane cellulaire est peu documentee. Toutefois, Piette
et al. (1996) ont montre que la liaison entre la membrane cellulaire et les ions positifs represente la
premiere etape de 1'interaction entre certaines bacteries gram-positives (telle Rhodococcus
erythropolis A177) et certains cations (H+, Ca , Cd et Zn ). Les auteurs ont demontre que
sous I'influence du pH, la membrane cellulaire devient chargee positivement et est alteree sous de
fortes concentrations d'ions bivalents. La liberation d'ions calcium et de protons au moment de la
liaison des metaux avec la membrane cellulaire indique que les interactions sont competitives
(Piette^a/.,1996),
De plus, Schiewer et Volesky (1996) ont montre que la membrane cellulaire de bacteries mortes
(Sargassum flwtans) permet 1'echange ionique avec des metaux en solution (Cd, Cu, Zn), Us
suggerent Futilisation de ce prmcipe afin de purifier les eaux d'efBuents charges de metaux.
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5.1.2 Transport des microorganismes dans Ie sol
Les microorganismes de la biodegradation sont, dans la plupart des cas, fixes aux particules de sol
par des echanges ioniques, des liaisons par pont hydrogene et des liaisons electrostatiques entre la
membrane cellulaire et les particules de sol. II est egalement possible pour les microorganismes de
se detacher et de migrer avec la solution du sol, Dans certains cas, les microorganismes peuvent
devenir eux-memes des contaminants. Par exemple. Ie deplacement de microorganismes
pathogenes et de differentes souches virales cause une propagation plus rapide de certaines
maladies infectieuses (Knox et al., 1993).
DifFerents facteurs afifectent Ie transport des microorganismes dans Ie sol. Une etude menee par
Alexander et al. (1991) sur dix-neuf souches bacteriennes montrent que les prmcipaux facteurs
influen9ant la migration des microorganismes dans les sols sont la charge nette des particules du
sol. Ie potentiel zeta, les dimensions cellulaires, Pencapsulation, la presence de flagelles,
1'hydrophobicite, Ie coefficient_de partition de I'adsorption cellulaire. Ie flot et la force ionique des
eaux souterraines. De ces facteurs, Ie transport des bacteries dans Ie sol semble Ie plus influence
par la taille des cellules et Fadsorption (Alexander et a/., 1991). En effet, Weiss et at (1995) ont
trouve, en quantifiant la forme cellulaire par Ie ratio largeur cellulaire/longueur cellulaire, que la
forme des particules affecte Ie transport des microorganismes a travers dififerents milieux poreux.
De plus, ils ont note que les cellules de I'effluent de la colonne experimentale etaient plus etroites
et rondes que les cellules de 1'affluent, laissant supposer une adaptation des microorganismes a la
forme et la dimension des pores (Weiss et at, 1995).
La mineralogie de la matrice afifecte Ie transport des microorganismes. Scholl et al. (1990) ont
demontre que 1'efifet de 1'adsorption sur Ie transport est influence par la nature des mineraux
formant la matrice. Ainsi, 1'attachement bacterien, du a la charge generalement negative de la
membrane cellulaire, est plus prononce pour Ie quartz recouvert d'hydroxyde ferrique (charge
positivement) que pour Ie quartz simple (charge negativement). Une seconde etude menee par
Scholl et Haryey (1992) abonde dans Ie meme sens. En outre, Us montrerent qu'une modification
du pH (interyalle de 5 a 7) des eaux souterraines influence 1'adsorption des microorganismes
indigenes sur les particules dans un systeme exempt de contamination (sols contamines et non
contamines provenant du meme site), alors que Ie pH n'influence pas Ie niveau d'adsorption des
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bacteries sur les particules pour un systeme contamine. La dependance de 1'adsorption
bacterienne envers les conditions du milieu suggere que 1'immobilisation des microorganismes a la
surface des particules peut varier rapidement sur de courtes distances au sein d'un aquifere
sablonneux et contamine (Scholl et Harvey, 1992).
Les proprietes propres aux microorganismes et pouvant afFecter leur transport sont la taille, les
tendances a former des agregats de molecules, la forme, la motilite et Ie chemotaxisme
(mouvement d'un organisme en reponse a un stimulus chimique). La taille des cellules et la
formation d'agregats limiteront Ie transport des cellules a travers les pores de la matrice de petit
diametre. La motilite cellulaire augmente Ie niveau de transport, Les microorganismes en etat de
dessiccation sont de plus petite taille et produisent moins de polysaccharides. Les interactions
entre les particules du sol et la paroi cellulaire sont done diminuees. Ainsi, plus une cellule est
petite, plus elle peut facilement se deplacer au sein de la solution du sol (Matthews, 1994).
5.2 Activite microbienne
Pour documenter 1'activite bacterienne des zones aquiferes du sol, Ghiorse et Wilson (1988) ont
reuni de nombreuses donnees de dififerents auteurs sur la population microbienne en condition
geologique variable, a difFerentes profondeurs, en secteur vierge et contamine. Les systemes
microbiens etudies presenterent diflferents types de microorganismes, dififerents processus de
biodegradation, et differents nombres d'individus au sein des populations. II a ete observe que des
populations importantes en nombre et en variete peuvent se developper a la fois en secteur vierge
ou contamine, avec une predominance pour cette derniere, Suflita (1989) affirme que les
microorganismes des sols sont petits et, pour la plupart, attaches aux particules de la zone
aquifere, en attente d'une augmentation du facteur limitant de la croissance (voir section 5.2.1).
5.2.1 Cinetique de croissance
La croissance de la biomasse est synonyme de la viabilite des microorganismes la composant et
repose sur la presence essentielle d'une source de carbone, d'une source d'energie, d'un accepteur
d'electrons, de nutriments, etc. Plusieurs de ces facteurs seront abordes plus loin. Les difFerentes
etapes de croissance par lesquelles la biomasse peut passer pour se developper lors d'un apport de
substrat (ou contaminant agissant comme substrat) sont au nombre de six. La figure 5.1 permet
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_ TempsFigure 5.1 Phases de croissance microbienne (systeme ferme) (tiree de Knox et al., 1993,
P. 136)
La premiere phase est la phase de latence. Elle correspond a la periode d'adaptation des
microorganismes a un changement dans leur environnement, comme par exemple 1'introduction
d'un contaminant. Au cours de cette phase, Ie nombre de cellules viables n'augmente pas. En fait,
les microorganismes ont alors leur taille maximale et leur activite metabolique est au maximum.
La duree de la periode de latence est fonction de 1'importance de la biomasse initiale et de son
degre d'activite de meme que de la nature du substrat introduit dans Ie sol.
La seconde phase, la phase d' acceleration, constitue une etape intermediaire de courte duree entre
les phases de latence et de croissance exponentielle. Elle se caracterise par une diminution de
1'intervalle de temps entre les generations et une augmentation du taux de croissance.
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Au cours de la phase de croissance exponentielle, Ie taux maximal de croissance bacterienne et de
consommation du substrat (contaminant) est atteint. La duree des generations et la taille des
cellules sont au minimum. La densite cellulaire est alors constante. Au fur et a mesure que la
croissance exponentielle se deroule, certaines conditions de developpement de la biomasse
deviennent limitantes (nutriments ou substrats insufifisants, elimination progressive de 1'accepteur
d'electrons, etc.). Les conditions du milieu deviennent inhibitrices par 1'apparition de produits de
degradation toxiques. Le taux de croissance ne peut etre maintenu : il passe a une phase de declin.
Lors de cette phase, Ie taux de mortalite au sein de la population augmente, entraTnant une
diminution de la biomasse.
Alors que les conditions limitantes s'accentuent. Ie systeme entre en phase stationnaire. Ainsi, la
biomasse n'augmente ni ne diminue. Deux raisons peuvent expliquer ce phenomene ; Ie taux de
croissance egale Ie taux de mortalite (aucune croissance nette de la population) ou les cellules
toujours vivantes ont reduit leur metabolisme au minimum (Knox et al., 1993).
Enfm, Ie taux de mortalite cellulaire depasse Ie taux de croissance et la population diminue : c'est
la phase endogene. La biomasse se nourrit a partir des molecules la composant. II y a lyse
cellulaire. Les cellules eclatent, liberant toutefois des nutriments en solution, permettant Ie
maintien de la population a un niveau minimal.
Le scenario de croissance decrit plus haut suppose 1'hypothese du developpement d'une
population bacterienne en circuit ferme. Dans un sol, malgre Ie fait que les apports de nutriments
a la biomasse et 1'elimination de toxines sont possibles. Ie scenario demeure, a la base, Ie meme.
Seule la duree des differentes phases variera selon 1'apport en nutriments par 1'ecoulement des
eaux souterraines et la composition du milieu, soit la presence de plusieurs contaminants.
Benefield et Randall (1980) ont observe que Ie taux de croissance de la biomasse est fonction de la
population bacterienne formant la biomasse et la concentration d'un nutriment limitant.
L'equation 5.1 (equation de Michaelis-Menten) permet d'exprimer Ie taux de croissance specifique




ou p, = taux de croissance specifique
Hm = taux de croissance maximal a la concentration de saturation du facteur limitant
S = concentration du substrat
Ks = constante de saturation equivalente a la concentration de substrat ou [i = Um/2.
La figure 5.2 permet de visualiser 1'equation 5.1. Elle presente Ie modele de croissance bacterien
propose par Monod (Tursman et Cork, 1992), Ainsi, a de faibles concentrations de substrat, Ie
taux de croissance est faible et limite par la concentration de substrats. Si la concentration de S
est largement inferieure a Ks, Ie taux de croissance de la biomasse devient une fonction lineaire de
la concentration du nutriment limitant. Cette linearite peut etre observee dans la premiere portion
de la courbe. A de fortes valeurs de la concentration de S, Ie taux de croissance devient constant
apres avoir atteint une valeur maximale. Le facteur limitant n'est alors plus Ie substrat (Knox et
al., 1993). Si la concentration de substrat depasse largement la concentration de Ks, 1'equation
5.1 peut etre simplifiee, en supposant que Ks est negligeable par rapport a S. Le taux de
croissance specifique (ou 1'utilisation du substrat) est alors d'ordre zero par rapport au nutriment
limitant.
Figure 5.2
Concentration de substrat, S
Relation entre la croissance specifique de la biomasse et Ie facteur limitant de
croissance (tiree de Knox et al., 1993, p. 13 7)
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L'etude de la cinetique de degradation des contaminants par une population de microorganismes
permet de cibler une concentration minimale de contaminants en-dessous de laquelle U n'y a pas de
degradation de contaminants par les microorganismes. Ceci est toutefois valable seulement dans Ie
cas ou Ie contaminant est la seule source de carbone disponible (Knox etal., 1993) .
Ces concepts sont importants dans Ie sol puisqu'ils determinent 1'ordre de la reaction decrivant Ie
plus fidelement la biodegradation d'un compose (Knox et al., 1993). Cependant, il est probable
que les reactions metaboliques, sous la gouverne du monde bacterien, soient non pas seulement
d'ordre zero ou un (1), mais egalement d'ordre superieur.
De fait, Chang et Cohen (1995) ont observe que les expressions de la cinetique de saturation
typique ne peuvent correctement decrire Ie comportement des interactions entre les differents
facteurs limitants. Us ont d'ailleurs elabore un modele permettant de decrire la cinetique de
reactions de la degradation cometabolique de contaminants organiques chlores (par oxydation),
selon plusieurs facteurs limitants et en condition competitive pour les substrats de croissance et
cometaboliques. Le substrat cometabolique est un substrat degrade parallelement a 1'utilisation du
substrat de croissance. Par exemple, plusieurs composes organiques chlores peuvent etre
degrades par des microorganismes utilisant Ie methane, Ie propane, Ie toluene ou les phenols
comme source de carbone (Chang et Cohen, 1995).
5.2,2 La auantification des microorganismes dans Ie sol
Plusieurs techniques sont utilisees ou peuvent etre utilisees pour evaluer la concentration
microbienne dans Ie sol, II s'agit de la culture sur petri d'echantillons de sol, differentes
techniques microscopiques (Pepifluorescence et Ie contraste de phase) et la technique du compte
probable (Dobbins et al., 1992).
L'une des plus anciennes methodes est 1'identification et Ie compte des unites de formation de
colonies (CFU) ou cellules viables s'etant developpees en petri, sur difFerents substrats, a partir de
dilutions connues d'echantillons de sols. Cependant, cette technique sous-estime Ie nombre reel
de microorganismes puisque Ie milieu de culture est selectif de par sa nature et sa composition en
elements nutritifs. De plus, Ie principe a la base de cette technique veut qu'une cellule unique ait
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produit une colonie sur Ie petri, ce qui ne permet pas de discerner les colonies issues d'agregats de
microorganismes. En outre, certains microorganismes ne produisent pas de colonie de dimension
suffisante pour 1'observation a 1'oeil nu. Balkwill et Ghiorse (1985) ont trouve, par cette
technique, des comptes tres variables allant de 10 a 10 CFU/g de sol pres de la surface.
La microscopic par epifluorescence est basee sur Ie principe de la coloration des acides nucleiques
par une substance fluorescente. L'observation a 1'aide d'un microscope specialise permet un
compte direct des microorganismes (Dobbins et a/., 1992). Differents microorganismes du sol
(protozoaires, actinomycetes) peuvent etre observes par cette technique. La limite inferieure
necessaire pour Futilisation de cette methode pour Ie compte des microorganismes est de 10
bacteries/g de sol sec (Balkwill et Ghiorse, 1985),
La technique du nombre Ie plus probable est une technique de longue haleine evaluant Ie nombre
de microorganismes par une serie de dilution et de repetition, basee sur la loi statistique de Poisson
(Dobbins et al., 1992). Un probleme que pose cette technique est que les microorganismes
d'interets peuvent ne pas croTtre de fa^on optimale selon les conditions de croissance fournies,
entramant une sous-evaluation du nombre de microorganismes. La precision de cette technique
est faible. L'augmentation du nombre de duplicata pour chaque dilution permet de combler
partiellement cette lacune (Dobbins etal., 1992),
La microscopie electronique ofifre 1'avantage d'une haute resolution. Elle est utile pour determiner
certaines informations sur la morphologie cellulaire. Par cette technique, il a ete permis d5 observer
la morphologie des microorganismes du sol et certains appendices. Certains microorganismes
presentent des flagelles, des cils, des surfaces montrant une densite de polymeres elevee, des
extensions cellulaires, des granules de stockage, des surfaces irregulieres, des bourgeons et des
pedoncules. La morphologie observee inclut des coques, des batonnets droits, courbes, spirales,
des spares, des spirochetes, des spirales, des cilies, des flagelles, des actinomycetes, etc. (Dobbins
etal., 1992).
Les microorganismes rencontres dans la solution du sol sont habituellement petits (< l|J-m), de
forme cocoide et de nature gram-positive (Dobbins etal., 1992).
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Plusieurs methodes peuvent etre utilisees pour evaluer 1'etendue de la biomasse dans
1'environnement souterrain, sans distinction exhaustive pour la nature des microorganismes. Les
techniques sont la mesure de 1'ATP (adenosine triphosphate), la mesure de la production de
1'acide muramique et la mesure des phospholipides. Dobbins et al. (1992) presentent une revue de
ces differentes techniques.
Boivin-Jahns et al. (1996), ont montre la difficulte a denombrer les microorganismes par les
techniques traditionnelles au sein d'une argile prelevee a une tres grande profondeur. En fait, ils
n'ont pu observer clairement de microorganismes, demontrant les limites techniques associees a
Fetude de Factivite bacterienne au sein d'echantillons argileux.
5.2.3 Microorganismes de la biodegradation
Balkill et Ghiorse (1985) out isole difFerents microorganismes du sol a partir d'un profil vertical de
sol. Us montrerent que la concentration des microorganismes aerobies et aerobies facultatifs
decroissait avec la profondeur, parallelement a une diminution de la diversite des souches.
Cependant, Ie nombre de cellules viables demeurait a peu pres constant, laissant place aux
microorganismes anaerobies.
Les microorganismes du sol comprennent les bacteries et les actinomycetes, les champignons et les
protozoaires, Les genres taxonomiques isoles comprennent entre autres les Achromobacter,
Cytophaga, Flavobacterizim, Micrococcus, Nocardia, Gallionella, Leptothrix, Naumaniella,
Siderocapsa, Siderococcus, Beggiatoa, Tiothrix, Toxothrix, Crenothrix, Agrobactermm,
Caulobacter, Clostridium, Hyphomicrobium, Microcychis, Planctomyces, Prosthecomicrobium,
Arthrobacter sp., Pseudomonas sp., Chromobacterium et Bacillns (Dobbins etal., 1992).
Plusieurs types de microorganismes peuvent degrader les composes organiques. Souvent, les
bacteries aerobies telles les genres ubiquistes Aeromonas, Alcaligenes, Bacilhis,
Corynebacterium, Pseudomonas, Beijerienckia, Fla\>obacterhim, Mycobacterium, etc. sont
responsables de la degradation de la plupart des contaminants organiques (Dobbins et a/., 1992).
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5.2,4 Determination de 1' activite micrQbjenne
La mesure de 1'activite microbienne dans les sols et 1'eau souterraine peut s'effectuer selon
differentes techniques telles que les cultures bacteriennes traditionnelles, la mesure de 1'activite
respiratoire, les essais enzymatiques et la recombinaison par sonde moleculaire (specifique a une
espece particuliere) (Dobbins et al., 1992). Dans Ie cas des organismes aerobies, la mesure de
1'activite respiratoire comprend 1'evaluation de la demande biochimique en oxygene DBOs, de la
demande chimique en oxygene DCO, 1'utilisation de 1'oxygene et la production de C02. L'activite
respiratoire peut egalement etre evaluee pour les microorganismes anoxiques et anaerobies.
Plusieurs des techniques decrites auparavant (mesure de 1'ATP, mesure de 1'acide muramique,
etc.) peuvent egalement etre utilisees pour evaluer 1'activite de la biomasse.
5.3 Parametres de la biodegradation dans les sols
La biodegradation est la reduction ou 1'elimination de la mobilite ou du caractere toxique des
contaminants, principalement organiques et autotrophes, par 1'action directe ou indirecte de
microorganismes, qui reduisent les contaminants en les utilisant pour leurs propres besoins. Les
produits ultimes de la biodegradation des contaminants (mineralisation) sont Ie €02 et N20. Dans
la plupart des cas, les microorganismes necessaires a la biodegradation sont deja presents dans Ie
sol. II ne s'agit que de leur faciliter Ie travail en leur fournissant des conditions environnementales
maximales permettant d'optimiser leur croissance et leur metabolisme. En effet, pour leur
developpement, les microorganismes ont besoin d'une source d'energie, d'une source de carbone,
des elements inorganiques et des nutriments organiques. Us puisent leur energie dans les
processus d'oxydoreduction des composes organiques ou dans les processus photochimiques. Les
processus metaboliques d'oxydoreduction seront discutes plus loin.
La biodegradation ne permet pas necessairement la totale disparition d'un contaminant organique,
A une concentration trop faible, la croissance des microorganismes devient presque nulle. II en
resulte un bruit de fond de la biodegradation ou concentration residuelle (Morgan et Watkinson,
1989),
5.3.1 Nutriments
Le metabolisme microbien necessite, pour la croissance des microorganismes, des
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macronutriments et des micronutriments. Le sol peut normalement fournir adequatement les
micronutriments tels que les mineraux (Fe, Ca, Na, Cl, Mg et S) et les metaux a 1'etat de traces
(Zn, Mn, Mo, Se, Co, Cu, Ni) (Knox et al., 1993). Certains micronutriments organiques ne
peuvent etre synthetises par les microorganismes. Les vitamines, les acides amines essentiels et
leurs precurseurs doivent etre puises dans Ie sol. Les macronutriments, tels que Ie carbone,
1'azote, Ie phosphore et Ie potassium sont egalement presents dans les sols et les eaux souterraines.
L'azote est fixe par des bacteries indigenes et plusieurs nutriments sont recycles a partir de
microorganismes morts (Matthews el aL, 1994). Cependant, certains sols ne peuvent fournir en
quantite suffisante les macronutriments requis. L'adsorption des nutriments par les materiaux
geologiques, principalement dans les sols a haute teneur en silt, argile et matieres organiques,
diminue significativement la disponibilite des nutriments et necessite un plus grand apport en
nutriments dans Ie sol pour maintenir la biodegradation (Matthews et al., 1994). Les sols
contamines par des composes organiques sont souvent riches en carbone mais pauvres en azote et
en phosphore (Charbeneau et al., 1992).
Le besoin en azote et en phosphore est controle par leur concentration dans les sols contamines et
leur disponibilite, ainsi que par Ie taux de degradation des composes organiques. Generalement,
un ratio C/N/P de 100:10:1 permet de maintenir, dans la plupart des cas, I'efficacite d'un systeme
de biodegradation de contaminant. Par exemple, si la concentration en azote est inadequate, la
deficience peut etre contrebalancee par 1'ajout de fertilisants chimiques tels que Ie sulfate
d'ammonium ou Ie diphosphate d'ammonium (Charbeneau et al., 1992). II est cependant a noter
que les besoins en macronutriments et micronutriments different selon les microorganismes et
deviennent des facteurs limitants de croissance de la biomasse en carence (Knox et al., 1993),
5.3.2 Oxygene
L'oxygene est Ie principal accepteur d'electrons utilise par les microorganismes lors de la
degradation de composes organiques par les processus d'oxydoreduction aerobies. Plus la
concentration en oxygene est grande, plus les produits de biodegradation sont oxydes. La teneur
en oxygene du sol depend de la porosite, du contenu en matieres organiques et en argiles ainsi que
du degre d'humidite du sol (Knox et al., 1993). En absence d'oxygene, la biodegradation devient
anaerobie et d'autres accepteurs d'electrons sont utilises (voir sections 5,3.6 et 5.4.2). De ce fait,
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la presence d'oxygene est un facteur limitant de la biodegradation. La biodegradation anaerobie
devrait etre limitee puisqu'elle est plus lente et moins complete. Pour empecher des conditions de
biodegradation limitantes en oxygene, la concentration en 62 doit etre maintenue au-dessus de 0,5
mg/l(Charbeneau^a/., 1992).
Certains composes peuvent etre utilises pour suppleer a une diminution de la concentration en
oxygene dans Ie sol et 1'eau souterraine lors des processus de biodegradation. Le peroxyde
d'hydrogene ?02) et 1'ozone sont generalement utilises comme source alternative visant a
fournir 1'oxygene aux microorganismes. Le peroxyde d'hydrogene presente un grand potentiel
comme source alternative puisqu'il est extremement soluble dans 1'eau. II est cependant toxique
pour certains microorganismes a des concentrations aussi faibles que 200 ppm. De plus, a une
concentration avoisinant 3 %, Ie peroxyde agit comme sterilisant (Wilson et al., 1988).
Cependant, de grandes populations de microorganismes sundvent plus facilement a de fortes
concentrations en peroxyde d'hydrogene que de petites populations. A des concentrations
superieures a 100 ppm, lors de Finjection du peroxyde d'hydrogene dans Ie sol, certaines
conditions du milieu (fortes concentrations de fer, pH) peuvent favoriser la decomposition de la
molecule ou entramer un degazage de la solution (formation de bulles d'air) entramant
1'obstruction des espaces lacunaires et une diminution de la mobilite du peroxyde d'hydrogene et
de la solution du sol (Wilson et al., 1988). Wilson et al. (1988) presentent une compilation de
dififerents projets de biodegradation de composes organiques impliquantle peroxyde d'hydrogene.
La presence d'oxygene peut inhiber la biodegradation de plusieurs composes aliphatiques
halogenes. La degradation du trihalomethane, trichloroethylene et du tetrachloroethylene ne se
produit pas en conditions aerobies. Cependant, Ie trihalomethane peut etre degrade de fa^on
anaerobie par des microorganismes methanogenes (Wilson et al., 1988). De plus, il a ete rapporte
que la biodegradation du chloroforme, du tetrachlorure de carbone et du trihalomethane brome
pouvait etre realisee sous des conditions denitrifiantes (Wilson etal., 1988).
5.3.3 Degre de saturation en eau des sols
La presence de 1'eau est essentielle pour 1'activite microbienne. A de faibles concentrations en
eau, les microorganismes ne formant pas de spares diminuent significativement. A de fortes
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concentrations en eau, soit pres de la saturation, les pores du sol sont remplis d'eau et la diffusion
de 1'oxygene est reduite, entramant des conditions anaerobies. Le contenu en eau typique d'un sol
se situe autour de 15 % a 35 %. A 35 %, la plupart des sols sont satures (Charbeneau et aL,
1992). En general, la biodegradation peut se produire lorsque Ie sol a un degre de saturation
compris entre 20 % et 80 % (Morgan et Watkinson, 1989).
5.3.4 pH
Le pH optimal pour la croissance bacterienne est dependant des microorganismes concernes et de
leur metabolisme respiratoire. Le pH optimal pour la degradation bacterienne se situe autour de la
neutralite, soit entre 6,0 et 8,0. Le phosphore, nutriment important, a une solubilite maximale a un
pH de 6,5 et sera plus disponible pour les microorganismes a cette valeur. Les microorganismes
aerobies tolerent un large spectre de pH, alors que plusieurs microorganismes anaerobies sont
sensibles au pH et se developpent efificacement sur un faible intervalle de pH (Matthews, 1994).
La denitrification et la degradation methanogenique sont habituellement optimales sous un pH
entre 7 et 8, et diminuent rapidement sous un pH de 6 (Matthews, 1994). II est possible que les
eaux souterraines comprennent une contamination en metaux. Ceux-ci sont parfois toxiques pour
les microorganismes. Cependant, leur toxicite est minimale a un pH superieur a 6,5 puisque leur
mobilite est reduite (Morgan et Watkinson, 1989). Dans les eaux souterraines naturelles ou Ie pH
est hors de 1'intervalle de croissance maximale de la majorite des microorganismes, la
biodegradation peut tout de meme se derouler. Elle est par centre catalysee par des
microorganismes specialises ou exotiques. Par exemple, Thiobacillus thiooxydans se developpe a
un pH entre 0,5 et 6,0, avec une croissance optimale a 2,0-3,5.
Un controle du pH s'avere important lors de la biodegradation afin de maintenir la biomasse
active. Nyer (1993) rapporte une experience demontrant 1'inhibition de la biodegradation du
lixiviat d'un L.E.S. par Ie pH, Deux lixiviats (pH 6,6 et 8,7) furent compares. Une croissance
microbienne fut observee pour les deux lixiviats, a toutes les dilutions a 1'etude. Cependant, Ie
lixiviat de pH 8,7 a presente une diminution de la croissance des microorganismes a des
concentrations de lixiviat de 50 %, 75 % et 100 %.
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5.3.5 Temperature
Le taux de biodegradation est influence par la temperature, generalement par un facteur de deux
pour un changement de 10°C a Pinterieur de 1'intervalle de temperature de 5°C a 30°C
(Charbeneau etal., 1992). Les microorganismes ont des temperatures optimales de croissance et
de tolerance difFerentes. Generalement, les microorganismes de la biodegradation a notre latitude
se situent entre 10°C a 45°C et sont qualifies de mesophiles (Knox etal., 1993).
De tres basses temperatures ne sont pas letales pour les microorganismes, mais Ie taux de
biodegradation est reduit de fa9on significative. Morgan et Watkinson (1989) rapportent
Pobseryation de phenomenes de biodegradation a des temperatures allant de 4°C jusqu'a 45°C.
5.3.6 Accepteur d' electrons
Comme il a ete vu, lors du phenomene de biodegradation (section 5.2), les microorganismes
metabolisent les composes organiques afin d'obtenir 1'energie necessaire a la croissance
bacterienne. Au cours de ce processus, les electrons des composes reduits sont transferes Ie long
de la chame electronique respiratoire et 1'energie est capturee par les microorganismes. Sous des
conditions aerobies, 1'oxygene est 1'accepteur final des electrons. Lorsque 1'oxygene n'est plus
disponible ou devient limitant, des conditions reductrices s'installent. Le nitrate CNOs'), Ie fer
(Fe ), Ie manganese (Mn ) et Ie sulfate (804 ) peuvent alors agir comme accepteur d'electrons,
si les microorganismes possedent Ie systeme enzymatique approprie (Charbeneau et al., 1992).
Lorsque les microorganismes n'utilisent pas un accepteur d'electrons externes, Us efFectuent Ie
processus de fermentation pour obtenir leur energie. La fermentation est energetiquement moins
efficace que la respiration et est un processus plus lent (Knox et at, 1993),
Le manque d'oxygene entrame un changement de la population microbienne. Les bacteries
aerobies facultatives qui peuvent utiliser a la fois Ie nitrate, Ie sulfate et 1'oxygene comme
accepteurs d'electrons dominent. Avec 1'utilisation et la disparition de ces composes, les
conditions anaerobies s'amplifient et la population microbienne devient anaerobie stricte. Dans les
systemes de biodegradation de sols contamines aux hydrocarbures habituels, la majorite des
microorganismes sont aerobies facultatifs (Charbeneau etaL, 1992).
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5.3.7 Toxicite
Les contaminants presents dans Ie sol peuvent etre toxiques ou inhibiteurs du developpement de la
biomasse. Les effets de la concentration du substrat sur la biodegradation des composes
organiques dans les sols et les eaux Souterraines ont ete bien etudies (Wilson et al., 1988). La
degradation de contaminants organiques ne se produit qu'a une certaine concentration seuil. Par
exemple, 10 % du 2-4, dichlorophenoylacetate est mineralise a une concentration de 22 pg/ml a
2,2 ng/ml, alors que 80 % du compose est mineralise a des concentrations de 0,22 et 22 (J-g/ml
(Wilson et al., 1988). A 1'oppose, la biomasse peut etre inhibee ou tuee par de fortes
concentrations de contaminants organiques. Cependant, une adaptation parfois lente des
microorganismes a la presence de ces composes peut se produire (Matthews, 1994).
Plusieurs composes chimiques organiques d'origine anthropique et qualifies comme dechets
dangereux ou toxiques peuvent etre biodegrades si les sols contamines qui les contiennent ne sont
pas toxiques pour les microorganismes et si les facteurs environnementaux sont favorables (Wilson
etal., 1988).
La procedure habituelle pour quantifier la toxicite d'un sol contamine par des composes chimiques
sur la biomasse est la realisation d'un essai de toxicite, Cet essai mesure la toxicite du
contaminant sous difFerentes conditions. II utilise difFerentes especes telles les rats, poissons,
invertebres, bacteries et graines (Charbeneau et al., 1992). Meme si aucun essai simple ne peut
fournir directement une evaluation precise et detaillee du caractere toxique du sol a 1'etude, un
essai de depistage permet d'evaluer la toxicite relative d'un sol contamine, Les resultats de ces
essais de depistage permettent d'evaluer la toxicite de la contamination sur la biomasse et la
faisabilite du processus de biodegradation pour une situation precise (Charbeneau et a/., 1992).
Les essais de toxicite utilisant les bacteries comme organismes de reference sont rapides et faciles
d'utilisation. Un de ces essais est un essai standardise utilisant la bacterie marine bioluminescente
Photobacterinm phosphoreum comme microorganisme indicateur. Get essai se base sur la
reaction biochimique impliquant Ie complexe enzymatique luciferine-luciferase (Matthews et
Harting, 1987).
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5.3.8 Parametres des sols
Le type de sol, sa permeabilite et sa composition minerale sont les principaux parametres propres
aux sols influen^ant la transformation et la biodegradation des contaminants (Matthews, 1994).
Plus la permeabilite du sol est elevee, plus il sera facile d'acheminer les nutriments et 1'oxygene a
la biomasse degradant les contaminants. Evidemment, ces conditions favorisent egalement la
migration des contaminants.
Par ailleurs. Ie type de sol, tout comme la permeabilite, influencent 1'adsorption des contaminants
et des nutriments sur les particules du sol. Le sable et la pierre sont les sols les plus favorables au
transport des nutriments; 1'argile la plus restrictive. De plus, il a ete vu que Ie contenu en matiere
organique du sol influe sur la migration des contaminants hydrocarbones dans les eaux
souterraines (section 4.8).
Enfin, Ie calcium, Ie magnesium et Ie fer peuvent entramer la precipitation des nutriments. Ce
phenomene peut etre attenue par 1'utilisation du tripolyphosphate, a un ratio molaire entre celui-ci
et les mineraux du sol egal ou superieur a 1:1. Sous ce ratio, il forme un precipite avec les
mineraux. II agit en sequestrant les mineraux (Charbeneau et a/., 1992).
5.4 Processus metabolique dans les sols
La degradation des composes organiques par voie microbienne est une solution efFicace et peu
couteuse de traitement de ces composes et est connue depuis tres longtemps. Les precedes de
biodegradation aerobie et anaerobie des boues activees provenant des eaux usees domestiques, des
dechets domestiques organiques, des fumiers et des boues organiques sont utilises depuis des
centaines d'annees. Cependant, la biodegradation des composes organiques industriels, excluant
les hydrocarbures petroliers, est beaucoup moins frequente (Charbeneau etal., 1992).
Les contaminants organiques etant composes en grande partie de carbone et d'hydrogene, leur
presence en grande concentration dans Ie sol amene un debalancement de 1'equilibre des ratios
carbone/azote et carbone/phosphore au site contamine. Dans des sols naturels, Ie ratio C/N se
situe entre 10:1 et 150:1 alors que Ie ratio C/P est d'environ de 800:1. Lorsque Ie ratio C/N
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augmente a 100:1 ou 1000:1, la croissance bacterienne et 1'utilisation des substrats diminuent.
L'amendement de la composition du sol par 1'application d'azote, de phosphore et autres elements
essentiels resultent en une stimulation de la croissance microbienne et une acceleration du taux de
degradation des contaminants (ex. hydrocarbures). L'optimisation des conditions suivantes
permettra de favoriser la biodegradation : la concentration et la disponibilite de 1'oxygene, la
disponibilite des nutriments essentiels, la temperature, Ie pH et 1'humidite relative.
La degradation des composes organiques reduits se produit habituellement par voie oxydante ou
co-oxydante avec la formation de cetone ou d'alcool, apres quoi les cycles sont dives. Plusieurs
etudes montrent que Ie taux de degradation diminue parallelement avec Ie potentiel redox, Les
principales voies metaboliques sont basees sur les enzymes oxygenases et 1'oxygene moleculaire.
Dans Ie cas des composes hautement oxydes, la voie anaerobie de degradation est favorisee au
detriment de la voie aerobie (Knox el al., 1993).
McCarty et al. (1984) ont experimente la biodegradation aerobie et anaerobie de plusieurs
composes. De leurs experiences se degagent les principes suivants : certains contaminants
organiques ne peuvent etre degrades que par des conditions aerobies (composes aromatiques
halogenes ou non tels que Ie naphtalene, Ie styrene, et Ie chlorobenzene); d'autres contaminants
organiques ne peuvent etre degrades que sous des conditions anaerobies (composes aliphatiques
halogenes tels que Ie chloroforme, Ie bromodichloromethane. Ie dibromochloromethane. Ie
trichloroethylene et Ie tetrachloroethylene); alors que d'autres composes peuvent etre degrades
sous conditions aerobies et anaerobies ou carrement resister a la biodegradation. La figure 5.3
presente les reactions de transfert d'electrons importantes pour la biodegradation.
5.4.1 Degradation aerobie
II a ete vu dans les sections precedentes que la biodegradation de contaminants par voie aerobie
utilise 1'oxygene comme accepteur final d'electrons. La degradation aerobie est la plus
performante energetiquement parlant pour les microorganismes (Matthews, 1994). Dans les sols,
une grande variete de processus metaboliques aerobies sont possibles, chacun etant particulier a un
ou plusieurs microorganismes, Les regions aerobies du sol se trouvent pres de la surface et dans
les zones a proximite des eaux souterraines non confinees (Knox et a/., 1993). Puisque
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1'utilisation de Foxygene lors de la degradation d'hydrocarbures petroliers dans Ie sol est rapide et
que la solubilite de 1'oxygene dans I'eau est limitee, 1'expansion des zones aerobies dans les sols
est limitee par 1'apport en oxygene. L'apparition de zone anaerobie de degradation est done
frequente, particulierement dans les zones de plus faible permeabilite (Matthews, 1994).
Toutefois, la degradation aerobie en zone confinee ou anaerobie peut etre favorisee par 1'injection
d'oxygene ou d'une source alternative d'02 (voir section 5.3.2).
Ainsi, les microorganismes utilisant les metabolismes aerobies jouent un role important dans Ie
transport et Ie devenir des contaminants dans les sols. Le tableau suivant recapitule un certain
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Figure 5.3 Donneurs et accepteurs d'electrons importants dans les reactions de biodegradation
(tiree de Matthews, 1994, p. 151).
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Hallburg et Martinell (1976)
Gibson et Suflita (1986)
Beeman et Suflita (1987)
Traduit de Knox et at (1993, p. 148-149)
(*) References completes a 1'annexe 2, tableau 4.6
A F annexe 2, les tableaux 4.4 et 4.5 presentent respectivement une revue de la biodegradation de
differents composes organiques en zone vierge et a partir d'echantillons originant de zones
contaminees par des composes organiques anthropiques (Ghiorse et Wilson, 1998). Ces tableaux
presentent a la fois les processus aerobies et anaerobies. Les diflferents composes analyses pour
evaluer la degradation aerobie peuvent etre divises en plusieurs groupes tels que les metabolites
communs (acetate et glucose), les hydrocarbures halogenes, phenols, hydrocarbures petroliers et
derives, et les autres (aniline et methanol) (Knox et al., 1993). Tout comme Ghiorse et Wilson
(1988) ont pu 1'observer en comparant les zones absentes de contamination et les echantillons
provenant de zones contaminees, Christiensen et al. (1994) ont note que Ie nombre de
microorganismes est plus important dans les zones de contamination ou a 1'interieur du panache de
lixiviation d'un L.E.S, (10 a 10 cellules par millilitre) que dans les secteurs absents de toute
contamination ou hors du panache de lixiviation (10 a 10 cellules par millilitre).
5.4.2 Degradation anaerobie/anoxique
Sous des conditions naturelles et en reponse a la presence de contamination, la concentration en
oxygene dans Ie sol et la solution du sol diminue. Ainsi, un accepteur d'electrons alternatifs entre
en scene. La figure 4.7 de la section 4.5 (OXYDOREDUCTION) demontre Ie changement
d'accepteur d'electrons en reponse a la disparition successive des difFerents accepteurs d'electrons
dans Ie sol. De plus, les tableaux 4.6, 4.11, 4.12 de 1'annexe 2 montrent la biodegradation de
difFerents composes sous des conditions anoxiques ou anaerobies.
Sulfita (1989) a demontre que sous des conditions anaerobies, les microorganismes impliques dans
la biodegradation forment des consortiums bacteriens etroitement lies. Differents membres du
consortium sont alors responsables de reactions specifiques pouvant mener a la mineralisation
complete des contaminants. En 1'absence d'un des membres du consortium, la degradation du
compose peut etre inhibee, simulant la resistance du compose au phenomene de degradation
bacterien (Knox et al., 1993). La creation d'un tel consortium permet la formation d'un
microenvironnement qui favorise la survie des microorganismes en milieu hostile, permet la
realisation de reactions thermodynamiquement defavorables pour un microorganisme solitaire,
facilite 1'enlevement de composes toxiques ou inhibiteurs et 1'augmentation du taux de
metabolisme des composes degradables (Knox et al., 1993).
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Le tableau 5.2 presente les differentes reactions redox en presence d'une forte concentration de
composes organiques, telle que dans Ie lixiviat d'un L.E.S. Le lixiviat d'un L.E.S. esjLfortej
redurt, lui conferant une grande capacite de donneurs d'electrons durant les reactions redox
(Christiensen et aL, 1994). Les electrons doivent alors etre acceptes par les solides en suspension
et les particules de sol (Christiensen et al., 1994). Les differentes caracteristiques de certaines des
reactions anoxique/anaerobie presentees au tableau 5.2 sont resumees ci-dessous.
En F absence d'oxygene et en presence de nitrate, les microorganismes anaerobies facultatifs
utiliseront les nitrates comme accepteurs finals d'electrons. Parmi les composes susceptibles
d'etre degrades par la voie de reduction des nitrates se trouvent Ie toluene, 1'ethylbenzene, Ie
xylene, Ie naphtalene, et 1'acide nitrilotriacetique (Matthews, 1994). A 1'interieur du panache de
contamination du lixiviat d'un L.E.S. situe au Danemark, Bjerg et al. (1995) ont rapporte
Fabsence de denitrification a proximite du point d'emission, laissant supposer que Ie fort pouvoir
reducteur du lixiviat favorise la generation de methane et des conditions reductrices intenses pres
du point d'emission, alors que les reactions d'oxydation se deroulent a une plus grande distance du
point d'emission. En fait, la disposition des zones reductrices a 1'interieur du lixiviat d'un L.E.S.
sont a 1'inverse des zones entourant une zone de faible contamination. Ainsi, la presence
d'oxygene dans les eaux souterraines recevant Ie lixiviat d'un L.E.S. limitera 1'extension des zones
de fort pouvoir reducteur (Christiensen et al., 1994).
Lorsque 1'oxygene et les nitrates ont ete consommes, les microorganismes du sol peuvent utiliser
Ie Fe ou Ie Mn2+ comme accepteur d'electrons. Matthews (1994) rapporte que la reduction du
fer peut etre couplee a 1'oxydation du toluene, du phenol, du p-cresol et du benzoate. Les
mineraux du sol, de par leur composition, forment une source importante de fer pour les processus
d'oxydoreduction. Le phenomene de reduction du fer couple a Foxydation des hydrocarbures
dissous est un processus important de la biodegradation des composes hydrocarbones (Matthews,
1994), La zone de reduction ferrique et manganique d'un panache de lixiviation d'un L.E.S. se
situe plus pres du point d5 emission que la zone de denitrification (Bjerg etal., 1995),
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TABLEAU 5.2 REACTIONS D'OXYDOREDUCTION CATALYSEES PAR DES
MICROORGANISMES EN PRESENCE D'UNE CONCENTRATION
ELEVEE DE MATIERES ORGANIQUES
Demi-reaction de reduction ()
Oxygene en eau
02 -> HzO
Nitrate en azote gazeux
N03"^N2
Nitrate en nitrite (N03' -> N02')
ou nitrite en ammoniac (N02' —> NHs)
Per ferrique en fer ferreux
Fe3+^Fe2+
Hydrate de carbone —> alcool
CH20 -> CHsOH
Sulfate en sulfure d'hydrogene
S042" -^ H2S
Dioxyde de carbone en methane
C02 -^ CH,
Azote gazeux en ammoniac
N2-^NHs
Ion hydrogene en gaz hydrogene
H^->H2
Dioxyde de carbone en matiere organique
C02 -^ CHzO





fermentation reductrice de nitrate
4. Reduction ferrique
5. Fermentation alcoolique
6. Generation de sulfure d'hydrogene




Traduit de Knox et al. (1993, p. 132)
(1) La demi-reaction d'oxydation correspondante est la transformation de la matiere organique en
dioxyde de carbone (CH20 —> €02).
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En fait, 1'etendue des zones reductrices gouvernees par Ie fer et Ie manganese repose sur la
dilution et Ie pouvoir reducteur du lixiviat, de la concentration de sulfate, de nitrate et d'oxygene
dans les eaux souterraines ainsi que la disponibilite du fer et du manganese (Christiensen et al.,
1994). Un faible taux de reduction ferrique et manganique favorisera de grandes zones
methanogenes et sulfo-reductrices, alors qu'un taux eleve d'activite de reduction par Ie fer et Ie
manganese limitera la zone methanogenique (Christiensen et al., 1994).
Les zones redox methanogeniques et sulfo-reductrices sont souvent difficilement discernables a
1'interieur du panache de contamination du lixiviat d'un L.E.S. (Bjerg et al., 1995). Elles se
retrouvent toutefois a proximite du point d'emission du lixiviat. Les microorganismes peuplant
cette zone participent a la degradation de composes tels que les difFerents isomeres du cresol, les
aromatiques monocycliques et heterocycliques, les alkylbenzenes et les hydrocarbures insatures
(Matthews, 1994). La degradation de ces produits est alors couplee a la production de methane
ou de sulfure d'hydrogene. Les consortiums formes par les microorganismes reducteurs de sulfate
et producteurs de methane sont tres sensibles a une variete de facteurs environnementaux comme
la temperature, les nutriments inorganiques (azote, phosphore et metaux a 1'etat de traces) certains
composes toxiques et Ie pH du sol (Matthews, 1994),
Suflita et Sewell (1991) ont evalue la biodegradation anaerobie de plusieurs groupes de composes
organiques tels que les heterocycles, les anilines, les benzenesulfonamides et benzamides, les
aromatiques, et les composes halogenes aliphatiques et aromatiques.
Pres des deux tiers des quatre millions de composes organiques sont formes de cycles de carbone
comprenant a 1'interieur du noyau aromatique un atome d'oxygene, d'azote ou de soufre, formant
ainsi un heterocycle. Us sont utilises dans la fabrication de pesticides, de produits
pharmaceutiques, d'explosifs, de colorants, d'additifs alimentaires et sont egalement les
precurseurs de molecules necessaires au metabolisme humain (vitamines, acides nucleiques,
proteines, etc.). Les contaminants decoulant de ces cQmposes organiques et se retrouvant dans les
sols et les eaux souterraines sont des derives de pyridines, furannes et thiophenes (Knox et a/.,
1993). La plupart des heterocycles sont biodegradables sous des conditions methanogeniques et
sulfo-reductrices. II a ete observe que la substitution de 1'heterocycle par un groupe fonctionnel
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carboxyl augmente Ie potentiel de biodegradabilite des cycles comprenant un atome d'oxygene,
d'azote ou de soufre, ce dernier etant plus resistant a la biodegradation anaerobie que les pyridine
(azote) et les furannes (oxygene) (Suflita et Sewell, 1991).
Les anilines substituees, les benzenesulfonamides et les benzamides sont des contaminante des
eaux souterraines, principalement sous forme methylee ou alkyle (Knox et al., 1993). Le benzene
substitue par un groupe amine est biodegradable en condition anaerobie lorsque Ie noyau
aromatique est substitue par un groupe carboxyle, contrairement a 1'aniline methylee ou non
methylee qui semble recalcitrante a la degradation en conditions methanogeniques. Les
benzamides sont biodegradables sous des conditions sulfo-reductrices et methanogeniques lorsque
substitues par un seul groupement methyle (Suflita et Sewell, 1991),
Plusieurs composes aromatiques et organiques halogenes sont biodegradables, selon la nature du
compose aromatique, sous des conditions anaerobies (methanogenique) ou anoxiques utilisant Ie
nitrate. Ie sulfate et Ie fer comme accepteurs d'electrons (Suflita et Sewell, 1991). Au cours de la
dehalogenation reductrice, Ie compose organique halogene agit comme un accepteur d'electrons,
couple a Foxydation d'un donneur d'electrons. La biomasse obtient alors un gain energetique.
Les composes resultant du processus sont generalement plus susceptibles a des transformations
subsequentes (Suflita et Sewell, 1991).
5.5 Taux de biodegradation
La connaissance des taux de biodegradation des contaminants est importante afin de determiner
Favancement ou 1'etendue du panache de contamination et la duree approximative de la periode de
traitement (Matthews, 1994). Le taux de degradation des contaminants ou des processus
metaboliques de degradation peut etre caracterise par U phase de^latence precedant la
biodegradation ainsi que Ie taux de biodegradation des contaminants (phase de croissance, section
5,2,1). La duree de la periode de latence repose sur plusieurs facteurs, dont la structure du
compose chimique a degrader et la concentration du compose (Knox etal., 1993).
La figure 5.4 presente la periode d'adaptation de difFerents halobenzoates sous des conditions de
degradations methanogenes. Elle presente egalement la vitesse de degradation des differents
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composes. Une correlation entre la longueur de la periode d adaptation et Ie taux de degradation
peut etre notee. En effet, la plus covrte phase de la latence precedant Ie debut de la degradation







EXPT ya-Br ^a-l\S.5-dlCI 4.HH2.3,SdiCI 3-d 3-F
27 /|34 | 35





80 120 160 200 240
Temps (jours)
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La figure 5.5 montre Fimpact de differentes concentrations d'un compose sur la periode
d'adaptation et Ie taux de degradation. En general, la periode d'adaptation est plus longue pour
des concentrations plus elevees de contaminants.
L'utilisation des cinetiques d'ordre zero ou d'ordre un pour decrire la biodegradation des
contaminants est une approche simplifiee (voir section 5.2.1). Le modele du biofilm permet de
mieux cerner les differents facteurs impliques dans Ie taux de degradation des contaminants (Knox
et al., 1993). Le biofilm (figure 5.6) represente une matrice homogene formee de
microorganismes et de polymeres extracellulaires permettant de maintenir la biomasse et de la fixer
a la matrice. Au fur et a mesure que les eaux souterraines s'ecoulent a proximite du biofilm, les
contaminants, en reponse a un gradient de concentration plus faible dans Ie biofilm, quittent les
eaux souterraines pour penetrer a 1'interieur du biofilm. Ce gradient de concentration est
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Figure 5.6 Conceptualisation du deplacement substrat a travers Ie biofilm (tiree de Knox et al.,
1993, p. 192)
Les composes chimiques doivent done diffuser a travers une couche hydrodynamique bordant Ie
biofilm afin d'atteindre ce demier et diffuser a travers Ie biofilm pour enfin etre degrades. Les
processus de diffusion peuvent etre decrits par la loi de Pick et la biodegradation par la cinetique
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de reaction de Monod (section 5.2.1). Ainsi, sous des conditions d'equilibre, Ie taux de dif&ision
du contaminant a travers Ie biofilm egale Ie taux de biodegradation du contaminant au sein du
biofilm(Knox^a/., 1993).
Par ailleurs, il est imperatifpour Ie substrat et 1'accepteur d'electrons de diffiiser vers Ie biofilm et
pour les produits de degradation de difiRjser hors du biofilm afm de maintenir Ie taux de
biodegradation et d'eviter 1'inhibition de la reaction de degradation par les produits. A nouveau,
la creation d'un gradient de concentration favorise la diffusion des dififerents composes a
1'interieur et a 1'exterieur du biofdm,
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6 POTENTIEL DES ENZYMES DU SOL
6.1 Description des enzymes du sol
Le sol contient des enzymes libres, des enzymes extracellulaires stabilises par des molecules
(proteines bacteriennes, fractions minerale et organique du sol) formant des complexes
tridimensionnels, ainsi que des enzymes intracellulaires contenus dans les microorganismes du sol
(Meeting, 1993).
6.1.1 Definition et oroprietes des reactions enzymatigues
Les enzymes sont des macromolecules (catalyseurs proteiques) de masse moleculaire relative se
situant entre 10 000 et plusieurs millions de Dalton (1 Dalton = 1,663 x 10 g) favorisant la
realisation des reactions chimiques sans alteration permanente de 1'enzyme (Meeting, 1993), En
efFet, les reactions chimiques catalysees par des enzymes (reactions enzymatiques) presentent des
energies d'activation plus basses que les reactions non catalysees et, par extension, presentent des
taux de reaction plus eleves (Dick et Tabatabai, 1993). Les enzymes peuvent catalyser la vitesse
d'une reaction jusqu'a 10 fois (Price et Stevens, 1989).
Les enzymes presentent quatre niveaux structuraux d'agencement des acides amines qui les
composent. La structure primaire est 1'agencement sequentiel des acides amines au sein de
1'enzyme. II s'agit en quelque sorte de la composition de base de Fenzyme. Les structures
secondaire et tertiaire referent a 1'arrangement tridimensionnel d'une enzyme. Les structures
secondaires sont les arrangements reguliers de la structure peptidique. Les principaux
arrangements secondaires sont les formes helice (helice-a) et feuillet (feuillet-P). D'autres
arrangements secondaires moins frequents peuvent egalement etre rencontres ( «P-turn» et ses
onze sous-groupes) (Price et Stevens, 1989). Les structures tertiaires sont les replis de la chame
d'acides amines sur elle-meme, favorisant la proximite de certaines portions tres eloignees de la
sequence d'acides amines, Des regions hydrophobes et hydrophiles au sein de 1'enzyme sont alors
formees. Les liaisons hydrogenes, les forces electrostatiques, les forces de van der Waals et les
forces hydrophobes permettent Ie maintien de la structure tertiaire d'un enzyme (Price et Stevens,
1989). La structure tertiaire permet la formation des sites particuliers aux reactions enzymatiques
(ex. les sites d'activation catalytique). La structure quaternaire constitue 1'agencement des
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differentes sous-unites dans un enzyme forme de plusieurs sous-unites. Le terme sous-unite refere
a une unite covalente composee d'une ou plusieurs chames polypeptidiques liees ensemble par des
liens disulphides (Price et Stevens, 1989). Les differentes sous-unites sont maintenues ensemble
par des liaisons non covalentes telles que les liaisons hydrogenes, les liaisons hydrophobes, les
forces electrostatiques et de van der Waals (Price et Stevens, 1989). La figure 6.1 presente la
structure de l'en2yme adenylate kinase. Les fleches representent les feuillets P et les cylindres les
les helices a.
Figure 6.1 Structure moleculaire de 1'adenylate kinase (tiree de Price et Stevens, 1988, p. 115).
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Les enzymes du sol sont similaires aux enzymes rencontres dans d'autres systemes (ex. les
enzymes cellulaires humains) par Ie fait qu'ils sont dependants du pH, de la force ionique de la
solution, de la temperature et de la presence d'inhibiteurs reactionnels. En effet, une variation
d'un ou plusieurs de ces facteurs amene une diminution de la vitesse de la reaction enzymatique.
Des conditions extremes peuvent meme entramer la denaturation de 1'enzyme. De fait, chaque
enzyme possede sa temperature ou son pH optimal permettant un taux de reaction enzymatique
optimal. Price et Stevens (1989), de meme que Stryer (1988), discutent des differents types de
reactions enzymatiques et de leur regulation, des cinetiques de reactions enzymatiques, des
enzymes allosteriques, des inhibiteurs (competitifs, non competitifs, allosteriques), et des
mecanismes d'inhibition pouvant affecter les reactions enzymatiques. Notons simplement que la
presence d'un premier contaminant ou d'un ion peut freiner la reaction enzymatique de
degradation d'un second contaminant par la competition entre les deux pour un meme site
catalytique ou par la liaison de 1'inhibiteur avec un site specifique d'inhibition sur 1'enzyme. Par
exemple, dans les reactions de synthese ou plusieurs reactions enzymatiques se succedent,
1'inhibition par Ie produit final de la sequence enzymatique au niveau des enzymes precurseurs
(retroinhibition ou inhibition «feed-back») permet de controler la formation de produit et
1'economie d'energie cellulaire. Par surcroTt, la vitesse de degradation ou de conversion d'un
contaminant en un produit moins toxique faisant appel a une cascade enzymatique (plusieurs
enzymes et reactions enzymatiques en cause) sera, dans la plupart des cas, fonction de la reaction
enzymatique la plus lente.
Les enzymes sont specifiques a la reaction chimique particuliere a laquelle ils participent. De ce
fait, la reaction enzymatique est optimale pour Ie substrat specifique auquel elle catalyse la
transformation et par la structure moleculaire tertiaire du substrat regissant la sterospecificite de
1'enzyme (Price et Stevens, 1989). Par exemple, 1'enzyme maltase favorise 1'hydrolyse du maltose
en glucose et 1'enzyme cellobiase hydrolyse Ie cellobiose en glucose, mais non la reaction inverse.
La difference entre les deux substrats provient de la nature du maltose qui est un a-glucoside et Ie
cellobiase un (3-glucoside (Eivazi et Tabatabai, 1988), Cette specificite s'applique principalement
aux enzymes impliques dans la biosynthese de composes. Dans Ie cas des enzymes du sol, dont la
fonction principale est la degradation de composes (contaminants), la specificite pour un substrat
est plus faible. En fait, il s'agit alors d'une specificite de liaisons, c'est-a-dire qu'un enzyme
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degradera plusieurs composes presentant une liaison chimique particuliere, telle que des liens
peptidiques et phosphodiesters (Price et Stevens, 1989).
Certains enzymes necessitent, pour initier et maintenir leurs activites enzymatiques, un compose
non proteique nomme cofacteur. Les ions metalliques (Na+, K+, Mg , Fe , Zn , Mo2+, Cu2+)
forment un des groupes de cofacteurs frequemment rencontres. Par exemple, la carboxypeptidase,
enzyme catalysant 1'hydrolyse de proteines a partir de leur extremite carboxylee, a besoin du zinc
pour fonctionner. Si Ie zinc est enleve de la solution, 1'activite enzymatique cesse. L'ajout de zinc
permet de retablir 1'activite enzymatique maximale de 1'enzyme. Toutefois, 1'addition a la solution
d'autres ions metalliques permet de retablir une certaine activite enzymatique. Ces observations
suggerent que Ie cofacteur se lie directement a la structure de Fenzyme (Price et Stevens, 1989).
Toutefois, la reaction enzymatique peut necessiter la liaison du cofacteur au substrat plutot qu'a
1' enzyme. C'est Ie cas de la kinase, enzyme catalysant Ie transfert du groupement y-phosphoryle
de 1'ATP vers un accepteur variable, dont Ie substrat ATP doit, prealablement a 1'initiation de la
reaction enzymatique, etablir un lien avec 1'ion magnesium (Stryer, 1988). La seconde classe de
cofacteurs en importance se compose des cofacteurs organiques. La plupart de ceux-ci sont des
derives de la vitamine B. Par exemple, la plupart des carboxylases (enzyme catalysant
1' incorporation d'une molecule de €02) requierent une liaison covalente avec la biotine.
Plusieurs enzymes difFerents peuvent catalyser la meme reaction enzymatique. Ces enzymes
peuvent differer en termes de sequences d'acides amines, presenter des modifications covalentes
(ex. phosphorylation du groupe hydroxyle des acides amines serine) ou des modifications de leur
structure tridimensionnelle (structure secondaire ou tertiaire). Ces enzymes sont appeles
isoenzymes.
Enfin, les multienzymes sont des proteines ayant plus d'une fonction catalytique au sein de la
meme proteine (ex. Ie complexe pyruvate deshydrogenase). De par leurs multiples fonctions
enzymatiques, ils sont souvent appeles systemes enzymatlques. Les multienzymes utilisent
frequemment la retroinhibition afin de reguler leurs activites enzymatiques (Price et Stevens,
1988).
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6.1.2 Les principaux groupes d'enzvmes rencontres dans les sols
Les principaux enzymes du sol sont les hydrolases (catalysant des reactions hydrolytiques), les
oxidoreductases (catalysant des reactions d'oxydoreductions), les transferases (catalysant Ie
transfert de groupes fonctionnels) et les lyases (catalysant les reactions d'elimination entramant la
formation d'une double liaison) (Price et Stevens, 1989; Stryer, 1988; Dick et Tabatabai, 1993).
L'annexe 3 presente quelques exemples d'enzymes detectes par essais enzymatiques et rencontres
dans les sols.
6.1.3 Les sources d' enzymes
Les microorganismes et les plantes liberent des enzymes dans Ie sol. Par exemple, Bacillus
subtilis libere des ribonucleases et des phosphatases alcalines, Saccharomyces mellis presente a la
surface de sa paroi cellulaire des pyrophosphatases et des phosphatases acides (Cashel et Freese,
1964; Weimberg et Orton, 1964), Speir et Ross (1978), dans leur etude sur 1'activite de la
phosphatase dans Ie sol, ont suggere que les microorganismes semblent engendrer la majorite de
1'activite enzymatique des sols, a cause de la taille de leur biomasse, de leur courte periode de vie
et de leur haute activite metabolique. Cela leur permettrait de produire et de liberer une plus
grande quantite d'enzymes extra cellulaires que les plantes et les animaux, Cependant, plusieurs
generations cellulaires sont necessaires avant 1'atteinte d'une activite enzymatique extra cellulaire
accrue permanente.
Les plantes peuvent contribuer directement a 1'augmentation de 1'activite enzymatique dans Ie sol
en excretant des enzymes, en liberant des enzymes lors de leur decomposition, ou indirectement en
favorisant la croissance des microorganismes lors de leur decomposition (Dick et Tabatabai,
1993).
La majorite des enzymes introduits dans Ie sol par les microorganismes ou les racines des plantes
sont inhibes par les constituants du sol ou rapidement degrades par les proteases (qui sont
egalement des enzymes) du sol. Dick et al. (1983) ont demontre une inhibition de la phosphatase
acide contenue dans un homogenat de racine de mais (10 mg) de 1'ordre de 43 % a 63 % lorsque
1'homogenat etait melange avec un (1) gramme de sol. Dans cette etude, les constituants
organiques du sol ont ete identifies comme un des responsables de 1'inhibition.
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Meme si la plupart des enzymes introduits dans les sols deviennent inactifs, un faible pourcentage
d'activite enzymatique residuelle semble se maintenir. Une etude cinetique indique que des
complexes entre les particules d'argiles et les enzymes sont formes dans Ie sol, entramant une
reduction marquee de 1'activite enzymatique mais non une elimination complete (Dick et
Tabatabai, 1987b).
6.1.4 La presence des enzymes dans Ie sol
Decrire la presence des enzymes dans Ie sol implique la description de la localisation des enzymes
et de leurs interactions avec les particules du sol (microhabitat) ainsi que Ie microenvironnement a
1'interieur duquel les enzymes fonctionnent (Burns, 1986),
Plusieurs theories ont ete proposees afin d'expliquer la protection que fournissent les particules du
sol envers les enzymes extra cellulaires. Les principaux mecanismes de protection sont
1'immobilisation et la stabilisation des enzymes par la microencapsulation, la liaison croisee
(«cross-linking»), la formation de copolymere, 1'adsorption, 1'absorption («entrapment»),
1'echange ionique, 1'adsorption couplee a la liaison croisee, et la liaison covalente (Dick et
Tabatabai, 1993). La figure 6.2 montre 1'immobilisation et la stabilisation enzymatique.
L'adsorption sur des particules de montmorillonite permet de stabiliser les enzymes et de diminuer
les attaques microbiennes. Les mineraux kaolinites favorisent 1'adsorption de la trypsine et de la
chimotrypsine. La bentonite additionnee d'ion magnesium a presente des pouvoirs d'adsorption
pour la pepsine. Cette adsorption est rapide; plus de 90 % de 1'adsorption totale s'etant deroule
apres 2 a 3 minutes (Dick et Tabatabai, 1993). D'autres experiences ont permis de montrer que
1'adsorption des enzymes sur les particules de sol peut s'accompagner d'un echange cationique.
La stabilisation des enzymes du sol peut egalement provenir de la fraction organique du sol. Des
experiences en laboratoire ont suggere que les enzymes etaient lies a la fraction humique du sol



















Figure 6.2 L'immobilisation et la stabilisation des enzymes dans les sols (tiree de Dick et
Tabatabai, 1993, p. 100)
6.1.5 Les essais enzymatiques
La detection et Fetude de 1'activite enzymatique d'un sol necessitent 1'emploi d'essais
enzymatiques. Un essai implique 1'addition, a une solution de concentration connue de substrat,
d'une quantite determinee du sol a 1'etude et la determination de taux de conversion du substrat en
produits reactionnels, sous des conditions controlees. Pour elaborer un essai enzymatique
ef&cace, il est imperatifde connaitre (Dick et Tabatabai, 1993) :
• la stoechiometrie de la reaction catalytique en cause,
• les especes chimiques autres que Ie substrat devant etre presentes (cofacteur),
• la cinetique de dependance de la reaction enzymatique a de telles especes chimiques,
• les conditions optimales de temperature, de pH et de force ionique,
• une technique rapide et precise de detection de la disparition du substrat ou de
1'apparition du produit.
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L'un des problemes les plus difificiles lors de la realisation d'essais enzymatiques est la distinction
entre 1'activite enzymatique extra cellulaire et 1'activite enzymatique associee aux
microorganismes. L'emploi d'un agent antiseptique peut s'averer une solution efficace dans
certains cas (Dick et Tabatabai, 1993).
6.2 La degradation des contaminants du sol
L5 evidence de 1'implication des enzymes dans la degradation de contaminants dans Ie sol est
disseminee dans la litterature. Les etudes citees dans Ie present travail font etat principalement de
1'augmentation de 1'activite enzymatique naturelle du sol par 1'ajout de nutriments, amenant une
augmentation de 1'activite biologique. Les auteurs supposent alors que 1'activite enzymatique
augmente proportionnellement a 1'activite biologique de la biomasse. II y a ainsi un manque
inherent de specificite quant a 1'etude de 1'activite enzymatique puisque 1'ajout de nutriments
organiques peut entramer la stabilisation des contaminants, ce qui n'est aucunement reliee a la
degradation mais qui peut influer sur Ie taux de disparition des contaminants (Dick et Tabatabai,
1993).
Voici les conclusions de quelques etudes menees sur la catalyse enzymatique de la degradation de
contaminants dans les sols,
L'application repetee d'un pesticide sur un sol entrame avec Ie temps la degradation de plus en
plus rapide du pesticide suivant son application. Sikora et Kaufman (1987) ont rapporte une
degradation accme pour les insecticides insofenfos et fonofos par 1'augmentation de 1'activite
catalytique d'une phosphatase dans les sols ou Finsecticide est applique. De plus, Bollag et al.
(1988) ont demontre Factivite de la peroxydase a partir d'extraits purifies de sol, permettant ainsi
d'evaluer 1'activite enzymatique brute du sol. Les extraits produits permettaient ainsi d'evaluer la
degradation du chloroaniline en chlorobenzene, synonyme de la degradation de 1'herbicide
phenylamide.
La transformation de composes organiques dans Ie sol par des enzymes implique differents
processus. Par exemple, la phenoloxidase est un enzyme protecteur des sols contre 1'accumulation
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de contaminants nocifs en catalysant les reactions de degradation, de polymerisation, de synthese,
d'association et d'incorporation des contaminants au sein des complexes humiques du sol (Dick et
Tabatabai, 1993). L'association enzymatique des contaminants aux particules du sol est un
phenomene naturel important puisqu'elle contribue au destin (reactivite et persistance) des
contaminants dans Ie sol et la solution du sol. Les tyrosinases, les peroxydases et les laccases de
Rhizoctonia praticola et Trametes versicola peuvent coupler Ie 2,4-dichlorophenol avec les acides
fulviques de la matiere organique du sol (Sakar et aL, 1988).
Afin d'eviter la perte rapide d'activite enzymatique lors de 1'injection d'enzymes dans Ie sol dans Ie
but de favoriser la degradation de contaminants, 1'immobilisation des enzymes specifiques sur un
support est employee. L'immobilisation peut se faire sur des particules d'argiles, d'humus ou un
melange des deux supports. Quoique I'immobilisation entrame une diminution de 1'activite
enzymatique au depart en comparaison avec un extrait non immobilise, 1'activite residuelle apres
une plus longue periode d'incubation dans Ie sol demeure plus elevee (Dick et Tabatabai, 1993).
L'addition de laccase et de glucose oxydase solubles a une suspension de sol a resulte en une
diminution respective de 100 % et 85 % de 1'activite enzymatique apres 15 jours. Toutefois,
F addition des memes enzymes, mais immobilises sur des particules d'argiles, a entrame une perte
d'activite de seulement 12 % et 25 % pour la meme periode de temps (Sarkar et al., 1989).
Plusieurs avantages a I'utilisation d'enzymes immobilises sur un support pour la degradation de
contaminants peuvent etre cernes, tels que 1'emploi d'enzymes genetiquement transformes n'est
pas necessaire, la reutilisation des enzymes est possible et la competition avec la microflore
indigene est evitee. L'immobilisation sur un support procure egalement une stabilite contre des
temperatures extremes, la proteolyse des proteases de fortes concentrations en contaminants et la
presence d'inhibiteurs (Dick et Tabatabai, 1993).
Cependant, 1'injection d'enzymes dans Ie sol pour favoriser la degradation de contaminants
necessite la presence d'une source d'enzymes rapide et peu couteuse. II est possible d'obtenir une
grande quantite d'enzymes en utilisant des microorganismes genetiquement ameliores ou non
(Dick et Tabatabai, 1993).
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6.3 Autres applications
La mesure de 1'activite enzymatique par des essais enzymatiques peut etre utilisee afin d'evaluer la
fertilite d'un sol. Cette fonction des enzymes est toutefois limitee de par la difFiculte a relier la
fertilite a 1'activite enzymatique. En effet, un sol sterile peut afFicher pour une courte periode de
temps une activite enzymatique elevee si Ie bon melange de substrat et d'eau est injecte dans Ie sol
(Dick et Tabatabai, 1993).
Les enzymes du sol peuvent etre utilises pour fertiliser un sol grace a leur pouvoir de catalyse de la
formation de composes assimilables par les plantes a partir de fertilisants. Les enzymes peuvent
egalement agir en symbiose avec les plantes (au niveau des racines) et favoriser la production de
composes assimilables par les plantes. Par exemple, 1'amylase, la cellulase, les proteases, les
lipases, les phosphatases et les sulfatases peuvent agir sur les substrats organiques du sol et liberer
des elements mineraux necessaires aux plantes (Dick et Tabatabai, 1993).
L'activite de plusieurs enzymes du sol peut etre utilisee pour evaluer les mecanismes anaerobies et,
indirectement, les niveaux d'oxygene dans Ie sol ainsi que Ie potentiel redox du sol, L'enzyme
deshydrogenase peut utiliser 1'oxygene ou d'autres composes comme accepteurs d'electrons,
meme si la plupart des deshydrogenases sont produites par des microorganismes anaerobies.
L'activite de la deshydrogenase peut done indiquer a la fois un changement dans la population
microbienne et une modification du potentiel redox du sol. Ainsi, lorsque la concentration en
oxygene diminue dans Ie sol, 1'activite anaerobie augmente parallelement a une augmentation de
1'activite de 1'enzyme deshydrogenase. Par contre, une augmentation de 1'activite de la
deshydrogenase est aussi notee des qu'un sol est inonde d'eau (apport en oxygene) (Dick et
Tabatabai, 1993).
Une autre utilisation des enzymes et des essais enzymatiques vise a evaluer les effets ou impacts de
la presence de contaminants dans les sols decoulant des pluies acides, de la presence de metaux
lourds, de pesticides, de contaminants industriels et de fertilisants agricoles (Dick et Tabatabai,
1993), Par exemple, Factivite des deshydrogenases, des proteases, des phosphatases et des
arylsulfatases est inhibee en presence d'une pluie acide simulee de pH 2,7 (Jarvis et aL, 1987).
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Finalement, les enzymes et les essais enzymatiques peuvent etre utilises pour evaluer 1'impact des
activites industrielles ou agricoles sur dififerents sites, la destruction d'organismes pathogenes ou




Get essai a pour but d'efFectuer une revue litteraire des differents mecanismes d'interaction entre
les constituants du sol, la solution du sol, les microorganismes et les contaminants par une revue
litteraire.
Les mecanismes de migration de 1'eau souterraine dans les sols sont bien connus. Les interactions
entre les particules du sol et les contaminants presents au sein de la solution du sol ont fait 1'objet
de recherches sur Ie terrain et en laboratoire depuis deja plusieurs annees, Ces phenomenes sont
egalement bien connus. Toutefois, 1'importance des phenomenes lies aux transformations des
contaminants reposant sur la presence des microorganismes, particulierement les enzymes du sol,
demeurent un secteur ou plusieurs avenues restent a explorer. II en va de meme pour 1'importance
de la biomasse sur les phenomenes impliques dans la migration des contaminants au sein de la
solution du sol.
Une meilleure comprehension des mecanismes d'interaction entre les microorganismes, les
enzymes du sol et les contaminants permettra de developper des procedes de degradation des
contaminants presents sur des sites contamines plus performants, limitant ainsi les couts associes a
la restauration des sites.
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Modele de la double couche
Le modele de la double couche, developpe par Gouy-Chapman, permet d'evaluer Ie potentiel
electrique moyen (\(/) en fonction de la distance Ie separant de la surface de la particule chargee.
Basees sur 1'equation de Poisson-Boltzmann, les interactions regies par la loi de Coulomb entre les
particules chargees et les ions en solution en fonction de la distance (x) de la particule s'expriment
par 1'equation suivante :
d2lF = - 4n
dx2 e
ou ni, zi, s, K, € et T representent respectivement la concentration de la enieme espece ionique en
solution, la valence de cet enieme espece ionique, la charge electrique, Ie constante de Boltzmann,
la constante dielectrique et la temperature.
Par certaines modifications mathematiques, il est possible d'etablir la distribution des cations a
n'importe quelle distance de la particule par 1'equation suivante (Yong et al., 1992) :
n+ = ni
Energie d'interactions
Deux modeles permettent d'evaluer d'une fa^on theorique 1'energie impliquee dans les interactions
entre les ions, les molecules dissoutes, les particules du sol et les charges a la surface des
particules.
Le premier modele repose sur la theorie de la double couche diffuse et la repartition des molecules
dans les plans interieurs et exterieurs de Helmoltz au sein de la couche de Stem elaboree par
Grahame (Grahame, 1947). La figure A presente les deux plans de Helmoltz.
Les deux types d'arrangement montrent tout d'abord Finteraction entre les ions hydrates et la
surface electrique de la particule a travers une couche de molecule d'eau (A) et 1'interaction
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directe entre les ions et la surface, resultant en une hydratation partielle des ions (Yong et al.,
1992). Ces arrangements ne sont pas exclusifs. En realite, une combinaison des deux phenomenes
se produit a la surface d'une particule.
















Figure A Arrangement ioniques a 1' interface eau/particules (Yong et al., 1992, p. 103)
L'energie d'interaction dans Ie plan interieur de Helmoltz (E;h) s'obtient directement a partir des
forces electriques s'etablissant entre les charges negatives a la surface de la particule et les cations
presents, selon les forces de Coulomb :
Eih = Ec = ZjS*
€=R
ou Ecfepresente 1'energie d'interaction de Coulomb et R la distance entre Ie centre de 1'ion «i» et
les sites de charge negative de la molecule.
L'energie d'interaction dans Ie plan exterieur de Helmoltz, Eoh, resulte de la somme des forces
entre les differentes molecules en jeu, soit les forces de Coulomb (Ec), les interactions ion-dipole
(Bid), dipole-dipole (Edd) et dipole-site (Eds). Ainsi (Yong etal., 1992),
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Eoh=Zi82+jAS /l-DnV^ +ue
€R eR' eRj <=rr
ou (J< represente Ie moment dipolaire de la molecule d'eau (1,8 x 10'10 esu cm), r la somme des
rayons de 1'ion et de la molecule d'eau et Dn un facteur geometrique associe au nombre de
molecules d'eau hydratant un ion (0,334 pour 3 molecules d'eau et 1,188 pour 6 molecules).
Le second modele (Verwey et Overbeek, 1948), DLVO (Desjaguin, Landau, Verwey, Overbeek),
evalue les phenomenes d'energie d'attraction et de repulsion a distance entre les particules du sol
regis par les forces de Van der Waals. En fait, Ie modele reconnait que Ie developpement des
forces entre les particules du sol, ou les agregats de particules, depend de la nature des charges
electriques en surface, de la composition chimique de la solution du sol, du mode d'interaction
entre les particules du sol et la distance entre les particules. Les trois principaux modes




Figure B Configurations particulaires pour Ie calcul de Fenergie interparticulaire (Yong et al.,
1992, p. 107)
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L'energie maximale developpee peut etre evaluee en utilisant Ie modele mathematique, decoulant
des forces de Van der Waals, donne par Flegmann (Flegmann et al., 1969) et repris par Tong
(Yongetal., 1992).
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suspensions. Proc. Brit. Ceramic. Soc.. p. 31-44.
Grahame, D.C. (1947) The electrical double layer and the theory of electrocapillarity. Chem. Rev.,
vol.41,p.31-44.
Verwey, E.J.W., Overbeek, J.T.G. (1948) Theory of the stability oflyophobic colloids. Elsevier
Scientific Publishing co., New York, 227 p.
Yong, R.N., Mohamed, A.M.O., Warkentin, B.P. (1992) Principles of contaminant transport in
soils. Elseiver, New York, 327 p.
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ANNEXE 2
REVUE DES REACTIONS DE BIODEGRADATION
ET EXEMPLES DE BIODEGRADATION DE CONTAMINANTS
EN ZONES VIERGE ET CONTAMINEE
Tire de Knox et al. (1993).
Table 4.4 Types, Numbers, and Activities of Organisms in Pristine Subsurface Samples
Location and




























































Diverse types of iron-
depositing bacteria present





[14C] glucose uptake correlated
with C.O.D. and D.O.
Viable counts 103-106/g













Bacteria observed by TEM
Phospholipid 0.90-5.5 nmol/g
Muramic acid 2.0-11.3 nmol/g
Toluene, styrene degraded in
microcosms
Phospholipid 0.52 nmol/g
Muramic acid 0.62 nmol/g
























Ghiorse and Balkwill, 1983;
WilsonetaL, 1983b; White
etal., 1983a,b; Balkwill and
Ghiorse, 1985
White etal., 1983a,b
Larson and Ventullo, 1983;
Ventullo and Larson, 1985










1.2-8.0 m Total counts 106-107/g
Viable counts 103-106/g
ATP and other biomass and
activity estimates decreased
with depth in unsaturated
zone, but varied in
saturated zone









Plasmids found in 2-8% of
isolates
Wilson et al., 1983a;
Bengtsson, 1984; Ghiorse
and Balkwill, 1^84, 1985
Balkwill and Ghiorse,
1985a,b; Webster etal., 1985;
Sinclair and Ghiorse, 1987;





















2-405 m Viable counts decreased with
depth
No viable counts at 24-343 m,
103/g at 405 coal layer
14-182 m Total counts 104-108/g
Viable counts 103-106/g
Methanogenic and sulfate-
reducing bacteria found in
<40% of samples
Heterotrophic bacteria may be
a source of CO^
26-86 m Total counts 106-107/g
Viable counts <102-107




Chapelle et al., 1987
Sinclair et al., 1987
Source: Ghiorse and Wilson. 1988.
a Abbreviations: C.O.D., chemical oxygen demand; D.O., dissolve oxygen; TEM, transmission electron microscopy;
PHB, poIy-P-hydroxybutyrate.
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Numbers of anaerobic and
facultative bacteria declined with
distance from injection well
Total counts 106-107/ml
[14C] glucose uptake highest in
oxygenated part of contaminated
zones
>90% bacteria attached to particles
Viable counts 101-105/ml
Seasonal variation in microbial




Seasonal variation in microbial
population depended on flow
Total counts 106-107/ml
Viable counts 0-103/ml
Diverse anaerobic bacteria detected










Bacteria obser/ed by TEM
Rapid degradation of hydrocarbons
at margin of waste plume
19% of isolates contained plasmids
Total counts declined from 107
to 105/ml and [14C] glucose
uptake rate declined with distance
from infiltration beds
"60% attached in contaminated











Wallis and Ladd, 1983
Ehrlich et al., 1982, 1983
Wilson, J.T. et al.,
1985a, 1986; Smith et
al., 1985; Webster etal.,
1985; Ogunseitan et al.,
1987


































3-50 m Viable counts of aerobic and
anaerobic bacteria 103-105/ml
Dentrifying bacteria found in
enrichment cultures of most
samples
Presence of bacteria in chalk
related to occurrence of fissures
2-35 m Total counts 105-108/g
Viable counts <102-I07/g
Bacteria unevenly distributed in
depth profile
Highest densities at interfaces
Total counts 105-107/g
Viable counts 104-105/ml
Diverse bacteria detected at
low population density
Differences in metabolic





















1.2-3.0 m Aerobic and anerobic 14C Ward, 1985
mineralization rates lower in
subsurface than in surface soil
Denitrification observed
0.5-1.8m Viable counts 10°-106/g Gottfreund et al.
Diverse bacterial populations 1985a-c
in both serated and untreated
zones
Source: Ghiorse and Wilson, 1988.
a Abbreviations: D.O., dissolved oxygen; INT, 2-(p-iodophenyl)-3-(/?-nitrophenyl)-5-phenyltertrazolium chloride;
PHB, poly-P-hydroxybutyrate; TEM, transmission electron microscopy.
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d. Coal gasification Aerobic
products
e. Sewage effluent Aerobic








Jamison, et al., 1975
Lee and Ward, 1985
McCartyetaL, 1984
Raymond et al., 1976
Roberts etal., 1980
Wilson et al., 1983
Wilson et al, 1985
Rogers et al., 1985
Ehrlich et al., 1983
Smolenski and Suflita,
1987
Wilson et al., 1985
Humenick et al, 1982
Aulenbach et aL, 1975
Godsey and Ehrlich,
1978
Harvey et al, 1984
Gibson and Suflita, 1986
McCarty et al, 1984
Suflita and Gibson, 1985






Gibson and Suflita, 1986




























































Gibson and Suflita, 1986
Godsey and Ehrlich,
1978
Suflita and Miller, 1985
van Beek et al., 1962
Source: Suflita, 1989a.
128


























Groundwater from 10-12 m in
monitoring well in gravel aquifers,
Hamilton and Dayton, OH, U.S.
Groundwater from shallow soils
under a subalpine forest in
Marmot Basin, Alberta,
Canada
Chalk form 10 m below water
table, Ingram, Suffolk,
England
Sandy clay just above the water
table at Lula, OK, U.S.
Sand water table aquifer on
Borden Air Force Base, Ontario,
Canada
Sand water table aquifer on
Borden Air Force Base, Ontario,
Canada
Sandy clay just above and within
a water table aquifer at
Fort Polk, LA and Pickett, OK, U. S.
Sandy clay within a shallow water
table aquifer at Lula, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 3-5 m deep
Sand and gravel in a shallow confined
aquifer at Lula, OK, U.S.,
5.5-6.7 m
Sand and sandy clay in and just
above a shallow confined aquifer



































Not detected in 7 months,
<0.009/week
0.06-0.02/week Wilson et al., 1986




























Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 5.0 m deep
Sandy clay just above and within
a water table aquifer at Fort Polk,
LA, U.S.
Sandy clay just above and
within a water table aquifer
at Pickett, OK, U.S.
Sand water table aquifer on
Borden Air Base, Ontario,
Canada
Muck from Florida Everglades,
u.s.
Muck from Florida Everglades,
u.s.
Muck from Florida Everglades,
u.s.
Sand water table aquifer on
Borden Air Base, Ontario,
Canada
Sand water table aquifer on
Borden Air Base, Ontario,
Canada
Sandy clay just above the water
table at Fort Polk, LA, U.S.
Sand just above and within a water
table aquifer at Pickett, OK, U.S.
Sandy clay just within a shallow
water table at Lula, OK, U.S.
Sand in shallow confined aquifer at
Lula, OK, U.S.,5.o m deep
Sandy clay just above and within
a water table aquifer at Fort Polk,
LA and Pickett, OK, U.S.
Sandy clay and sand just above the
water table and in a shallow
confined aquifer at Lula, OK, U.S.
Sandy clay just above and within
a water table aquifer at
Fort Polk, LA and Pickett, OK, U. S.
Sand in a shallow confined aquifer at
































Roberts et al., 1986
Wilson et al.,
1983a,b
Aelion et al., 1987No adoption in
microcosms after 7
months, <0.01/week
Not detected, <0.01/week Wilson et al., 1983b
Not detected, <0.05/week
Not detected, <0.01/week Wilson et al., 1983a,b


















Shallow water table aquifer near
Pickett, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 5.0 m deep
Sandy clay, and gravel just above
and within a water table at
Lula, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 5.0 m deep
Shallow water table aquifer near
Pickett, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S.
Shallow water table aquifer near
Pickett, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
























































Shallow water table aquifer near
Pickett, OK, U.S.
Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand in water table aquifer in
Borden Air Base, Ontario, Canada
Sand just below the water table in
a terrace of the South Canadian River
in Norman, OK, U.S.
Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Just below the water table in a terrace































Oxygen Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand and sandy clay just above and
within the water table aquifer at
Pickett, OK, U.S.
Oxygen Sandy clay just within a shallow
water table aquifer at Fort Polk,
LA, U.S.
Oxygen Sand just above the water table at
Pickett, OK, U.S.
Sand and sandy clay just above and
within the water table aquifer at
Lula, OK, U.S.
Gravel in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S.
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 5.5 m deep
Sand in water table aquifer on
Borden Air Base, Ontario, Canada
Sandy clay just above and within
a shallow water table aquifer at
Fort Polk, LA, U.S.































Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand just below the water table in a
terrace of the South Canadian River
at Nomian, OK, U.S.
Oxygen Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand just below the water table in a
terrace of the South Canadian River
at Norman, OK, U.S.
Sand in water table aquifer on
Borden Air Base, Ontario, Canada
Oxygen Sand in shallow water table aquifer
in Conroe, TX, U.S.
Sand just below the water table in a
terrace of the South Canadian River
at Norman, OK, U.S.
Sand in water table on Borden Air
Base, Ontario, Canada
Oxygen Sand just below the water table in a
terrace of the South Canadian River








0.4 mg/L-week in field
Not detected, <0.05/week
0.2/week
0.3 mg/L-week in field
0.2/week




































Sand in water table on Borden
Air Base, Ontario, Canada
Sand in a shallow confined aquifer
at Lula, OK, U.S., 5.0 m deep
Sandy unsaturated material in
PA, U.S.
Very shallow water table aquifer,
black to gray marl soil in NY, U.S.
Saturated sand and silly clay in
VA, U.S.
Anaerobic sands from the floodplain
of the South Canadian River in
Byers, OK, U.S.
Very shallow water table aquifer,
black to gray marl soil in NY, U.S.
Sand unsaturated soil in PA, U.S.
























Source: Ghiorse and Wilson, 1988.
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Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Marie, Ontario,
Canada
Shallow water table aquifer near
domestic septic tile field and
garden soil, Williamsburg,
Ontario, Canada
Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Marie, Ontario,
Canada
Shallow water table aquifer near





Unsaturated zone below septic tile



















Oxygen Shallow water table aquifer near
domestic septic tile field and
garden soil, Williamsburg,
Ontario, Canada
Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Marie, Ontario,
Canada
Nitrate Garden soil, WiUiamsburg,
Ontario, Canada
Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Mane, Ontario,
Canada
Oxygen Shallow water table aquifer near
domestic septic tile field and
garden soil, Williamsburg,
Ontario, Canada
Nitrate Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Marie, Ontario,
Canada
"Oxygen Chalk from 10 m below the water








1.0/week, no evidence of Kiene and














































Confined aquifer injected with treated
municipal wastewater, Palo Alto
Baylands, CA, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Field site on banks of Glatt River
in Switzerland
Confined aquifer injected with treated
municipal wastewater, Palo Alto
Baylands, CA, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Field site on banks of Glatt River
in Switzerland
Confined aquifer injected with treated
municipal wastewater, Palo Alto
Baylands, CA, U.S.
Sand influenced by leachate from
North Bay municipal landfill,
Ontario, Canada
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U,S.
River alluvium contaminated by
landfill leachate, Norman, OK, U.S.
0.2/week









87% removed in 40
weeks














Not detected, <0.01/week Kuhn et al.,
1985





40 weeks; 90% removed
in 8 weeks





43-90 d lag time for
acclimation
< 10-46 d lag time;
180-3300 mg/L-week
after acclimation, 3 mg





















Rate or Extent Reference































Sand contaminated with creosote
waste
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Water table aquifer contaminated
with creosote, St. Louis Park,
MN, U.S.
Water table aquifer contaminated
with creosote, Pensacola, FL, U.S.
River alluvium contaminated by
landfill leachate, Norman, OK, U.S.
Shallow water table aquifer on
Texas coast
Sand 5 m below the water table in
a shallow unconfined aquifer
contaminated by a gasoline spill
Sand 3 m below the water table in
a shallow unconfined aquifer
contaminated by a gasoline spill
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Shallow water table aquifer on
Texas coast
Shallow water table aquifer on
Texas coast
Shallow water table aquifer on
Texas coast
Water table aquifer contaminated
with creosote, St. Louis Park,
MN, U.S.
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Sand in shallow water table aquifer
exposed to wood creosoting waste
Sand 3-5 m below the water table
in shallow unconfined aquifer
contaminated by a gasoline spill




















slowed at 12 (ig/liter
70-74% removed in 40




















No degradation detected Ehrlich et al.,
1982
90% removed in 8 weeks, Wilson, B.H. et
99% in 16 weeks al., 1986











































Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Sand influenced by leachate from
North Bay municipal landfill,
Ontario, Canada
Sand 3-5 m below the water table
in shallow unconfirmed aquifer
contaminated by a gasoline spill
Sand 3 m below the water table in
plume of contamination
Field site on banks of Glatt River
in Switzerland
Sand influenced by leachate from
North Bay municipal landfill,
Ontario, Canada
Alluvium contaminated by landfill
leachate, Norman, OK, U.S.
Field site on banks of Glatt River
in Switzerland
Sediments from banks of Glatt River
in Switzerland
Field site on banks of Glatt River
in Switzerland
Sand 3-5 m below the water table
in shallow unconfined aquifer
contaminated by a gasoline spill
Sand 3 m below the water table in
plume of contamination
Unsaturated zone below septic tile
field, Sault Ste. Marie, Ontario,
Canada
Shallow water table aquifer near
domestic septic tile field,
Williamsburg, Ontario, Canada
River alluvium contaminated by
landfill leachate, Norman, OK, U.S.
Sand contaminated with creosote
wastes, Pensacola, FL, U.S.











acclimation to 400 |ig/L
0.01/week, estimated
from field data






acclimation to 400 p.g/L
160/week, after
acclimation to 400 p.g/L
3.0-4.8/week, degradation
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ANNEXES
QUELQUES ENZYMES DU SOL ET LEURS SUBSTRATS
Tire de Dick et Tabatabai, (1993)

































































































































"EC number, Enzyme Commission number authorized by the International Union of Biochemistry.
144
